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Verzeichnis der Modellvariablen und -parameter 
 
Symbol Bedeutung Einheit 
α Parameter für temperaturabhängige Steuerfunktion der mikro-
biellen Aktivität unter anaeroben Bedingungen 
- 
α(Cb) Mikrobielle Sterberate kg C ha-1 10 cm-1 Tag-1
αmax Maximale mikrobielle Sterberate  Tag-1 
β Parameter für temperaturabhängige Steuerfunktion der mikro-
biellen Aktivität unter anaeroben Bedingungen 
- 
η(Cd) Abbaurate für den labilen organischen Pool Cd kg C ha-1 10 cm-1 Tag-1
ηCdmax Maximale Abbaurate für den labilen organischen Pool Cd Tag-1 
η(Ch) Abbaurate für den stabilen organischen Pool Ch kg C ha-1 10 cm-1 Tag-1
ηChmax Maximale Abbaurate für den stabilen organischen Pool Ch Tag-1 
ηnit(N2O) Autotrophe N2O-Bildungsrate kg N ha-1 10 cm-1 Tag-1
ηnit1(NH4) Rate 1. Nitrifikationsschritt NH4+ → NO2- kg N ha-1 10 cm-1 Tag-1
ηnit2(NO2) Rate 2. Nitrifikationsschritt NO2- → NO3- kg N ha-1 10 cm-1 Tag-1
η(N2O) Rate der mikrob. N2O-Verwertung unter anaeroben Bedingun-
gen 
kg N ha-1 10 cm-1 Tag-1
η(NO2) Rate der mikrob. NO2--Verwertung unter anaeroben Bedingun-
gen 
kg N ha-1 10 cm-1 Tag-1
η(NO3) Rate der mikrobiellen NO3--Verwertung unter anaeroben Be-
dingungen 
kg N ha-1 10 cm-1 Tag-1
Θopt Optimaler relativer Bodenwassergehalt cm³ cm-³ 
Θrel Relativer Bodenwassergehalt cm³ cm-³ 
θ Volumetrischer Bodenwassergehalt cm³ cm-³ 
θs Sättigungswassergehalt cm³ cm-³ 
θr Residualer Bodenwassergehalt cm³ cm-³ 
λ Parameter für die Bodenwasserfunktion der mikrob. Aktivität - 
µ(Cs) Mikrobielle Cs-abhängige Wachstumsrate kg C ha-1 10 cm-1 Tag-1
µCsmax   Maximale mikrobielle Wachstumsrate auf Cs Tag-1 




 Maximale Nitrifikationsrate für NH4+ Tag-1 
µ
n2max
 Maximale Nitrifikationsrate für NO2- Tag-1 
µ(NO3) Mikrobielle Wachstumsrate auf NO3- kg N ha-1 10 cm-1 Tag-1
µ(NO2) Mikrobielle Wachstumsrate auf NO2- kg N ha-1 10 cm-1 Tag-1
µ(N2O) Mikrobielle Wachstumsrate auf N2O kg N ha-1 10 cm-1 Tag-1
µNH4max Maximale Immobilisierungsrate für NH4+ Tag-1 
µNO3max Maximale Immobilisierungsrate für NO3- Tag-1 
µNO2max Maximale Immobilisierungsrate für NO2- Tag-1 
µN2Omax Maximale Immobilisierungsrate für N2O Tag-1 
Cb Konzentration mikrobieller Kohlenstoff  kg C ha-1 10 cm-1 
Cd Konzentration labiler organischer Kohlenstoff kg C ha-1 10 cm-1 
Ch  Konzentration stabiler organischer Kohlenstoff kg C ha-1 10 cm-1 
CO2  Kohlendioxidkonzentration kg C ha-1 10 cm-1 
Cs  Konzentration löslicher organischer Kohlenstoff kg C ha-1 10 cm-1 
fCb Anteil Biomasse-C an der organischen Bodensubstanz Ch  - 





 Gleichgewichtsanteil Cs an Ch - 
fhCs Anteil, der beim Abbau von Ch in den Pool Cs übergeht - 
Fr(Ch) Anteil des mikrobiell verfügbaren löslichen C-Substrates Cs - 
Kapα(Cb) Mikrobielle Sterberate in Abhängigkeit von der mikrobiellen 
Dichte 
Tag-1 
KCd Michaelis-Menten-Konstante für den Abbau von Cd kg C ha-1 10 cm-1 
KCh Michaelis-Menten-Konstante für den Abbau von Ch kg C ha-1 10 cm-1 
khum Maximale Humifizierungsrate des Cd-Pools Tag-1 
knitden Maximale NO2--Umsatzrate bei der autotrophen Denitrifikation Tag-1 
KN1 Halbsättigungskonstante für 1. Nitrifikationsschritt kg N ha-1 10 cm-1 
KN2 Halbsättigungskonstante für 2. Nitrifikationsschritt kg N ha-1 10 cm-1 
  v
KNH4 Michaelis-Menten-Konstante für NH4+ kg N ha-1 10 cm-1 
KNO3 Michaelis-Menten-Konstante für NO3- kg N ha-1 10 cm-1 
KCs Michaelis-Menten-Konstante für die Cs-Verwertung kg C ha-1 10 cm-1 
KrCs,  Halbsättigungskonstanten der mikrobiellen Aktivität für Cs  kg C ha-1 10 cm-1 
KrN Halbsättigungskonstanten der mikrobiellen Aktivität für Nmin kg N ha-1 10 cm-1 
mnCs Mikrobieller Erhaltungsumsatz auf Cs Tag-1 
mnNO3 Erhaltungsumsatz der Denitrifikanten auf NO3- Tag-1 
mnNO2 Erhaltungsumsatz der Denitrifikanten auf NO2- Tag-1 
mnN2O Erhaltungsumsatz der Denitrifikanten auf N2O Tag-1 
N2 Konzentration molekularer Stickstoff kg N ha-1 10 cm-1 
Nb Konzentration Mikroorganismen -N kg N ha-1 10 cm-1 
Nd Konzentration labiler organischer Stickstoff kg N ha-1 10 cm-1 
Nh Konzentration stabiler organischer Stickstoff kg N ha-1 10 cm-1 
NCb Aktuelles N/C-Verhältnis der mikrobiellen Biomasse - 
NCbmax Maximales N/C-Verhältnis der mikrobiellen Biomasse - 
NH4* NH4+-Grenzkonzentration  kg N ha-1 10 cm-1 
NH4+ Konzentration gelöstes Ammonium-N  kg N ha-1 10 cm-1 
NH4s Konzentration in der Bodenmatrix sorbiertes Ammonium-N kg N ha-1 10 cm-1 
Nmin Konzentration mineralischer Stickstoff - NH4++ NO3- kg N ha-1 10 cm-1 
NO3* NO3--Grenzkonzentration kg N ha-1 10 cm-1 
NO3- Konzentration Nitrat-N kg N ha-1 10 cm-1 
NO2- Konzentration Nitrit-N kg N ha-1 10 cm-1 
N2O Konzentration Distickstoffoxid-N kg N ha-1 10 cm-1 
NOx Konzentration der Stickoxide NO3--N, NO2--N und N2O-N kg N ha-1 10 cm-1 
r Mikrobielle Aktivität unter aeroben Bedingungen  - 
R(Θrel) Θrel-abhängige Steuerfunktion für die mikrobielle Aktivität r  - 
R(Cs)  Cs-abhängige Steuerfunktion für die mikrobielle Aktivität r - 
  vi 
 
R(Nmin) Nmin-abhängige Steuerfunktion für die mikrobielle Aktivität r - 
R(T) Temperaturabhängige Steuerfunktion für die mikrobielle Akti-
vität r 
- 
rden Mikrobielle Aktivität unter anaeroben Bedingungen - 
Rden(Θrel) Θrel-abhängige Steuerfunktion für die mikrobielle Aktivität rden - 
Rden(Cs) Cs-abhängige Steuerfunktion für die mikrobielle Aktivität rden - 
Rden(NOx) NOx-abhängige Steuerfunktion für die mikrobielle Aktivität rden - 
Rden(T) Temperaturabhängige Steuerfunktion für die mikrobielle Akti-
vität rden 
- 
q Anpassungsparameter der O’Neill-Funktion  - 
T Tagesmittelwert der Bodentemperatur in einer Bodenschicht °C 
Tmax Letaltemperatur für aerobe Mikroorganismenpopulation °C 
Tmax2 Letaltemperatur für Denitrifikantenpopulation °C 
Topt Optimumtemperatur für mikrobielle Aktivität unter aeroben 
Bedingungen 
°C 
Topt1 Erstes Temperaturoptimum für mikrobielle Aktivität unter anae-
roben Bedingungen  
°C 
Topt2 Zweites Temperaturoptimum für mikrobielle Aktivität unter an-
aeroben Bedingungen 
°C 
YCs Mikrobielle Substratnutzungseffizienz für Cs - 
YN2O Mikrobielle Substratnutzungseffizienz für N2O - 
YNO2 Mikrobielle Substratnutzungseffizienz für NO2- - 
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Stickstoff stellt einen der Hauptnährstoffe für die landwirtschaftliche Pflanzenproduktion dar. 
Die applizierten Mengen an Stickstoffdünger haben, neben Witterungsbedingungen und Bo-
denqualität eines Standortes, einen entscheidenden Einfluss auf die Höhe der landwirtschaft-
lichen Erträge. Die Entwicklung des Haber-Bosch-Verfahrens Anfang des letzten Jahrhun-
derts erlaubte durch die Umwandlung von chemisch stabilem Luftstickstoff (N2) in reaktions-
fähigen Ammoniak (NH3) einen nahezu unbegrenzten Zugang zu mineralischem Stickstoff-
dünger. Als Folge der leichten Verfügbarkeit und der Erfahrungen von Nahrungsmittelknapp-
heit nahmen die eingesetzten Düngermengen seit dem 2. Weltkrieg stark zu. Noch zwischen 
1961 und 2001 hat sich nach Angaben der Welternährungs- und Landwirtschaftsorganisation 
der Vereinten Nationen (FAO) der Verbrauch an Stickstoffdünger in Deutschland verdoppelt 
(FAO, 2003). Die Erträge für Weizen sind im gleichen Zeitraum um den Faktor 2,7 gestiegen. 
Eine Versorgung der Bevölkerung mit Getreide und anderen Feldfrüchten ist in Deutschland 
daher seit einigen Jahrzehnten mehr als sichergestellt. Vielmehr wird durch die inzwischen 
etablierte Düngepraxis den Feldern weitaus mehr Stickstoff zugeführt, als dem Boden durch 
die Ernte der Pflanzen entzogen wird. Die flächenbezogenen N-Überschüsse liegen in 
Deutschland im Mittel bei 100 kg N ha-1 Jahr-1 (siehe z.B. KALK et al., 2000, oder BECKER, 
1996). Da sich der verstärkte Einsatz von Stickstoffdünger weltweit zunehmend durchsetzt, 
um die Nahrungsmittelproduktion für eine wachsende Bevölkerung bei begrenzter Flächen-
verfügbarkeit sicherzustellen, werden die aus dieser Düngepraxis resultierenden Probleme in 
ihrer Ernsthaftigkeit inzwischen mit der Zerstörung der Ozonschicht oder dem Treibhausef-
fekt verglichen (KAISER, 2001).  
 
Als negative Nebeneffekte dieser Düngepraxis sind vor allem die folgenden zwei Phänomene 
zu nennen:  
1. Die Kontaminierung von Grund- und Oberflächengewässern mit Nitrat (NO3-): Die 
Verlagerung von NO3- in Bodenschichten unterhalb der Durchwurzelungszone des 
Pflanzenbestandes oder hohe Nitratkonzentrationen in Böden ohne Pflanzenbewuchs 
können zu schädlichen NO3--Konzentrationen im Grundwasser, aber auch in Oberflä-
chengewässern führen. Vor allem in Regionen mit intensiver landwirtschaftlicher Nut-
zung führen hohe N-Düngergaben oft zu einer Überschreitung der Grenzwerte für 
NO3- im Trinkwasser. Da eine Entfernung des NO3- aus dem Grundwasser kaum mög-
lich ist, kann so eine Stillegung von Trinkwasserbrunnen notwendig werden.  
2. Die Emission des Klimagases Distickstoffoxid (N2O): Bilden sich im Boden anaerobe 
Zonen bei gleichzeitiger Verfügbarkeit von NO3-, so sind eine Reihe von Mikroorga-




zen. Die dann ablaufende Reaktionskette führt unter anderem zur Bildung von N2O, 
das ein sehr viel klimawirksameres Gas darstellt als beispielsweise CO2. Auch N2O-
Emissionen aus dem Grundwasser stellen als Folge der NO3--Kontamination eine 
wichtige N2O-Quelle dar. Sie könnte von der gleichen Größenordnung sein wie die di-
rekten N2O-Flüsse aus dem Boden (YOH et al., 1997) und wird inzwischen als so 
wichtig erachtet, dass sie bei den nationalen Emissionsinventaren für Treibhausgase 
berücksichtigt wird (siehe MOSIER et al., 1998).   
 
Diese Auswirkungen der landwirtschaftlichen Düngepraxis bewogen den Gesetzgeber in der 
Düngeverordnung von 1996 Kriterien für eine gute Düngepraxis festzulegen. So sind nach 
Düngeverordnung § 2 „...Düngemittel (...) im Rahmen guter fachlicher Praxis zeitlich und 
mengenmäßig so auszubringen, dass  
 
1. die Nährstoffe von den Pflanzen weitestgehend ausgenutzt werden können und damit 
2. Nährstoffverluste bei der Bewirtschaftung sowie damit verbundene Einträge in die 
Gewässer weitestgehend vermieden werden.“ 
 
Und nach Düngeverordnung § 4 sind „Die im Boden verfügbaren Nährstoffmengen (...) vom 
Betrieb zu ermitteln 
aa) durch Übernahme der Ergebnisse der Untersuchungen vergleichbarer Standorte, 
oder 
bb) durch Anwendung von Berechnungs- und Schätzverfahren, die auf fachspezifi-
schen Erkenntnissen beruhen. ...“ 
 
Damit eröffnet die Düngeverordnung eine potenzielle Einsatzmöglichkeit für mathematische 
Modelle, die in der Lage sind, Stickstoffumsätze in Agrarökosystemen zu quantifizieren. Die 
Durchführung von Simulationsexperimenten könnte bei Verwendung eines gut validierten 
Modells den experimentellen Aufwand bei der Abschätzung des N-Status eines Ackerbodens 
nicht völlig verhindern, aber zumindest stark verringern. 
1.2 Grundlagen und Modellierungsansätze 
Bei der Entwicklung eines Stickstoffmodells für die Quantifizierung der N-Umsätze im A-
ckerboden sollten nach dem aktuellen Stand der Forschung die folgenden Prozesse berück-
sichtigt werden:  
 
1. Die Wachstumsdynamik und Aktivität der Mikroorganismen im Boden, 
2. die Mineralisierung der organischen Substanz des Bodens, 
3. die Immobilisierung der mineralischen N-Verbindungen, 
4. die Nitrifikation,  
5. die Denitrifikation sowie  




Im folgenden Kapitel werden diese Prozesse sowie einige grundlegende Modellierungsansät-
ze beschrieben. 
 
Wachstumsdynamik der Mikroorganismen im Boden  
Die Masse der Mikroorganismen des Ackerbodens, d.h. der Pilze, Bakterien, Algen und Pro-
tozoen, macht über 80 % der Masse der Gesamtlebewesen des Bodens aus (GISI, 1990). Ihre 
Populationsgröße und Aktivität stellt die entscheidende Triebkraft dar für die Umwandlung 
der organischen Bodensubstanz und damit einhergehend die Nährstoffverfügbarkeit für den 
Pflanzenbestand (FRIEDEL et al., 1996). Insbesondere bei der Mineralisierung und Immobi-
lisierung der wasserlöslichen Stickstoffverbindungen aus der bzw. in die organische 
Bodensubstanz spielt die Wachstumsdynamik der Mikroorganismenpopulation des Bodens 
eine wichtige Rolle.  
 
Schon 1798 wurde von T. R. Malthus ein Ansatz für die Quantifizierung der zeitlichen Ver-





⋅=⋅−= ταµ          (1) 
 
Hierbei sind die spezifische Wachstumsrate µ und die Sterberate α zur wirksamen Wachs-
tumsrate τ zusammengefasst und die Geschwindigkeit des Netto-Wachstums ist nur von der 
Populationsdichte P selbst abhängig (Kinetik 1. Ordnung).  
 
Dieser Ansatz wurde weiterentwickelt, indem eine begrenzende Kapazität K ("carrying capa-
city") des betrachteten Habitats eingeführt wurde. Die Netto-Wachstumsrate einer Population 
P geht bei dieser Formulierung gegen null, sobald sich ihre Dichte einer konstanten  Grenz-










−⋅= 1τ           (2) 
 
Der Nachteil dieses sogenannten logistischen Wachstumsmodells nach VERHULST (1838) 
besteht darin, dass es sich bei der wachstumslimitierenden Kapazität K um eine als konstant 
angenommene Größe handelt, die für jedes untersuchte System durch Messungen neu ermit-
telt werden muss.  
 
Einen Schritt weiter ist Monod (MONOD, 1942 und 1949) gegangen, indem er den empiri-
schen Nachweis erbrachte, dass die spezifische Wachstumsrate µ einer Mikroorganismenpo-












maxµµ           (3) 
 
Mit: 
 S:  limitierende Substratkonzentration    [kg ha-1 10 cm-1] 
 µ(S):  spezifische Wachstumsrate auf S   [Tag-1] 
 µSmax:  maximale spezifische Wachstumsrate auf S  [Tag-1] 
 KS:  Affinität zum limitierenden Substrat S  [kg ha-1 10 cm-1] 
 
Mit diesem Schritt war es erstmals möglich, das Wachstum einer Mikroorganismenpopulation 
als Folge wechselnder Umweltbedingungen, hier über die Substratkonzentration, zu berech-
nen und damit gezielt zu steuern. Diese Beziehung wird vielfach in der industriellen Biotech-
nologie für die Biomasseproduktion definierter Mikroorganismenkulturen in kontinuierlicher 
Kultur (Chemostat) verwendet. Zunehmend wird sie auch für die Simulation des Mikroorga-
nismenwachstums im Boden eingesetzt (siehe z.B. PANIKOV, 1995).  
 
Stickstoffmineralisierung und -immobilisierung  
Unter Mineralisierung wird im allgemeinen der mikrobielle Abbau der organischen Boden-
substanz bis in ihre anorganischen Komponenten CO2 und H2O verstanden. Im Zuge dieses 
Abbaus werden auch die in der organischen Substanz enthaltenen Nährstoffe, wie z.B. Stick-
stoff, Phosphor und Schwefel in anorganische, meist gut wasserlösliche Verbindungen über-
führt. Die Mineralisierungstätigkeit der Bodenorganismen sorgt damit für die kontinuierliche 
Nachlieferung von pflanzlich und mikrobiell direkt verwertbarem Stickstoff aus der organi-
schen Bodensubstanz. Mitteleuropäische Ackerböden enthalten organisch gebundenen Koh-
lenstoff in der Größenordnung von 0,5 bis 3,5 % (ANDERSON & DOMSCH, 1989), der N-
Anteil liegt etwa um den Faktor 10 niedriger. Die obersten 30 cm eines Ackerbodens können 
somit bei einem organischen Kohlenstoffgehalt von 1,5 % etwa 6000 kg Stickstoff pro Hektar 
enthalten. Damit ist der organisch gebundene Stickstoff die mengenmäßig wichtigste Stick-
stofffraktion im Boden.  
 
In Bezug auf die Quantifizierung der mineralisierbaren N-Mengen besteht die Herausforde-
rung darin, der Heterogenität der chemischen Bindungen innerhalb der organischen Boden-
substanz gerecht zu werden. Je stabiler diese Bindungen, desto langsamer verläuft die 
Mineralisierung. Eine Unterteilung der organischen Substanz erfolgt in Modellen daher oft 
nach ihren Umsatzzeiten. Besonders häufig findet sich dabei eine Dreiteilung der organischen 
Substanz in einen aktiven, einen intermediären und einen passiven Pool. Die zu den 
jeweiligen Pools gehörigen Umsatzzeiten belaufen sich auf einige Monate bis zu einem Jahr, 
mehrere Jahre bis zu einem Jahrzehnt bzw. bis zu Jahrhunderten im Fall des passiven Pools.  
 
Von den Mikroorganismen des Bodens wird Ammonium vor allem aus den proteinartigen N-




 R-NH2 + H2O  →  NH4+ + R-OH  
 
Dieses Ammonium steht in der Bodenlösung als Nährstoff sowohl für die Mikroorganismen 
als auch den Pflanzenbestand zur Verfügung. Die nachfolgende mikrobielle, aber auch die 
pflanzliche Verwertung von NH4+ wird als Immobilisierung bezeichnet.  
 
Beide Prozesse, d.h. sowohl die N-Mineralisierung als auch die Immobilisierung, sind in ho-
hem Maße an die Aktivität und die Wachstumsdynamik der Mikroorganismenpopulation des 
Bodens gebunden. Das Wachstum und nachfolgende Absterben dieser Mikroorganismen ü-
berführt den mineralischen Stickstoff wieder in die organische Substanz des Bodens. Je kür-
zer also die Generationszeit einer Mikroorganismenpopulation im Boden ist, desto schneller 
geht die Überführung des mineralischen wasserlöslichen Stickstoffes in die organische Sub-
stanz vonstatten. Die Mikroorganismenpopulation ist somit die treibende Kraft der Stickstoff- 
und der Kohlenstofftransformationen in einem Ackerboden. 
 
Nitrifikation  
Die Nitrifikation wird nach einem Vorschlag der Soil Science Society of America (1987) als 
biologische Oxidation von Ammonium zu Nitrit oder Nitrat oder eine biologisch induzierte 
Erhöhung des Oxidationszustandes von Stickstoff definiert (zitiert in BREMNER, 1997). Sie 
spielt eine wichtige Rolle im Stickstoffkreislauf des Agrarbodens, da über diesen Prozess das 
mikrobiell immobilisierbare oder in der Bodenmatrix fixierbare NH4+ in das sehr gut wasser-
lösliche Nitrat (NO3-) umgewandelt wird. Fehlt, wie es z.B. in den Herbst- und Wintermona-
ten oft der Fall ist, die Vegetation als Nitratsenke, birgt die Mineralisierungs- und Nitrifikati-
onstätigkeit der Mikroorganismen die Gefahr der Nitratauswaschung in tiefere Bodenschich-
ten und damit der nachhaltigen Grundwasserverunreinigung. 
 
Die Nitrifikation verläuft in zwei Schritten und dient vorwiegend zwei Gattungen chemoau-
totropher Mikroorganismen zur Energiegewinnung. Im ersten Schritt oxidieren Nitrosomonas 
Spezies, wie z.B. Nitrosomonas europaea, Ammonium unter Sauerstoffverbrauch und 
Energiegewinn zu Nitrit (NO2-): 
 
  NH4+ + 1,5 O2   →  NO2- + H2O + 2H+ E=-276 kJ/mol 
 
Da bei diesem Prozess Protonen (H+) freigesetzt werden, kann starke  Nitrifikationstätigkeit 
zu einer lokalen Absenkung des pH-Wertes in der Bodenlösung führen.  
 
Im zweiten Schritt wird Nitrit hauptsächlich durch Spezies der Gattung Nitrobacter (z.B. 
Nitrobacter winogradsky) unter weiterem Sauerstoffverbrauch zum Endprodukt der Nitrifika-
tion, dem Nitrat, oxidiert: 
 





Dieser zweite Schritt verläuft unter aeroben Bedingungen und in ungedüngten Böden sehr 
viel schneller ab als die Oxidation von NH4+ zu NO2-. So ist in der Regel keine Akkumulation 
von NO2- zu beobachten. Wird jedoch Dünger verabreicht, der bei der Hydrolyse basisch rea-
giert (z.B. Harnstofflösungen oder harnstoffhaltige Wirtschaftsdünger), werden nach VAN 
CLEEMPUT (1998) durchaus höhere Nitritkonzentrationen beobachtet.   
 
Für eine vollständige Nitrifikation, d.h. für den Ablauf beider Stufen des Prozesses, sind nach 
FOCHT & VERSTRATE (1977), GISI (1990) und BECK (1979) die Bedingungen optimal, 
wenn: 
 
 die NH4+-Konzentration im Boden hoch ist,  
 der Sauerstoffgehalt des Bodens hoch ist, 
 der pH-Wert des Bodens neutral bis schwach alkalisch ist,  
 der Wassergehalt des Bodens mittelhoch ist,  
 die Bodentemperatur zwischen 25°C und 35°C liegt,  
 die Nitritakkumulation nicht zu stark ist und 
 die Nitratkonzentration nicht zu stark ansteigt (Nitrobacter wird bei zu hoher NO3--
Konzentration gehemmt). 
 
Die Produkthemmung durch NO3- spielt allerdings in offenen und heterogenen Systemen, wie 
es Ackerböden darstellen, nach BECK (1979) nur eine untergeordnete Rolle, da NO3- dem 
Boden durch Verlagerung mit dem Bodenwasser und NO3--Aufnahme der Pflanzen laufend 
entzogen wird.  
 
Denitrifikation  und Nitrifikation als Ursache gasförmiger N-Verluste aus dem Boden 
Laut BREMNER (1997) wird die Denitrifikation in der Mikrobiologie als respiratorische bak-
terielle Reduktion von Nitrat oder Nitrit zu gasförmigem Stickstoffmonoxid (NO), N2O oder 
elementarem Stickstoff (N2) definiert. Das heißt, bei unzureichender Sauerstoffzufuhr können 
Stickstoffoxide den Sauerstoff als Elektronenakzeptor in der Atmungskette vieler, meist hete-
rotropher Bakterien ersetzen. Beginnend mit dem Nitratstickstoff der Oxidationsstufe +V 
werden die Stickoxide schrittweise bis zum molekularen Stickstoff der Oxidationsstufe 0 re-
duziert (PAYNE, 1973, oder KOIKE & HATTORI, 1975a,b):  
 
   2 NO3- → 2 NO2- → 2 NO → N2O → N2  
 
Besonders die N2O-Emissionen spielen in zweierlei Hinsicht eine negative Rolle: (1) N2O 
trägt über sein stratosphärisches Abbauprodukt Stickstoffmonoxid (NO) zur Zerstörung der 
Ozonschicht bei (BLIEFERT, 1994) und ist (2) bei einem Zeithorizont von 100 Jahren ein um 
den Faktor 296 stärkeres Treibhausgas als CO2 (ALBRITTON & MEIRA FILHO, 2001). 
Hauptsächlich bedingt durch den weltweit zunehmenden Einsatz von mineralischem Stick-
stoffdünger, verbunden mit einer langen atmosphärischen Lebenszeit von etwa 120 Jahren, 
hat die atmosphärische N2O Konzentration im Zeitraum 1980 bis 1998 um 0,2 bis 0,3 % pro 
Einleitung 
 7
Jahr zugenommen (PRATHER et al., 2001).  
 
Die Höhe der N2O-Emissionen aus landwirtschaftlichen Böden hängt von einer Vielzahl bio-
logischer, chemischer und physikalischer Faktoren ab. Nach GISI (1990), NIEDER et al. 
(1989) und KNOWLES (1981) wird die Emissionsrate bei Vorhandensein einer Denitrifikan-
tenpopulation umso höher,  
  
 je geringer die Verfügbarkeit von Sauerstoff im Porenraum des Bodens ist,  
 je höher die Konzentration an Stickstoffoxiden und hier insbesondere die NO3--
Konzentration in der Bodenlösung ist, 
 je höher die Konzentration an mikrobiell leicht verfügbarem organischen Substrat 
ist,   
 je höher die Bodentemperatur ist und  
 je näher der pH-Wert des Bodens am neutralen Wert (pH 7) liegt. 
 
Eine der Grundvoraussetzungen für den Ablauf der Denitrifikation ist das Vorhandensein an-
aerober Zonen im Boden. Diese können in Ackerböden hauptsächlich unter zwei Bedingun-
gen auftreten:  
 
1. Wenn die Bodenporen durch eine Kombination aus starken Niederschlägen und 
vermindertem Wasserabfluss, oder herabgesetzter Verdunstung annähernd oder 
vollständig geflutet werden und 
2. wenn stark sauerstoffzehrende Prozesse, wie sie z.B. nach Düngergaben auftreten 
können, mit so hohen Raten ablaufen, dass sie die Nachlieferungsrate von Sauer-
stoff übersteigen. Dies kann zu meist kleinräumigen und kurzfristig auftretenden 
Bereichen mit verminderter Sauerstoffversorgung führen.  
 
Für den unter (2) aufgeführten Fall wird die starke Stoffwechseltätigkeit von Pflanzenwurzeln 
und Mikroorganismen als Grund für eine reduzierte Sauerstoffverfügbarkeit angenommen. 
Insbesondere die starke Nitrifikationstätigkeit nach Zufuhr von NH4+-haltigem Dünger kann, 
unabhängig vom Bodenwassergehalt, zu anaeroben Zonen im Boden führen und es kann zur 
Bildung und Emission größerer N2O-Mengen kommen (MAAG & VINTHER, 1996;  STE-
VENS et al., 1997; WOLF & RUSSOW, 2000). Auch DAVIDSON et al. (2000) und PAR-
TON et al. (1996) finden eher einen Zusammenhang zwischen der Höhe der N2O-Emissionen 
und den Respirations- und Nitrifikationsraten eines Bodens als dessen NH4+- oder NO3--
Konzentration. Nach WRAGE et al. (2001) können autotrophe Nitrifizierer durch die Reduk-
tion von NO2- für bis zu 30 % des jährlich emittierten N2O verantwortlich sein. Die im Ver-
lauf der Nitrifikation gebildeten N2O-Mengen sollten daher bei der Abschätzung der Höhe der 
jährlichen N2O-Emissionen einer landwirtschaftlich genutzten Fläche nicht vernachlässigt 






Adsorption und Desorption von Ammonium in der Bodenmatrix 
Die mineralische Substanz des Bodens kann durch ihre Fähigkeit, Ammonium reversibel zu 
binden, einen wichtigen dynamischen Speicher für mineralischen Stickstoff darstellen. Nach 
SOON (1998) sind bis zu 10 % des Gesamtstickstoffgehaltes in der Bodenschicht von 0 bis 
100 cm als sogenanntes „nicht-austauschbares“ oder fixiertes Ammonium-N1 gebunden. 
SMITH et al. (1994) fanden in den obersten 20 cm von zehn untersuchten Böden einen fixier-
ten N-Anteil zwischen 5 % und 45 %, der in den Unterböden sogar noch höher lag. 
Insbesondere die durch den N-Bedarf der Pflanzen, aber auch den mikrobiellen N-Bedarf 
verursachte Entleerung des Tonmineralspeichers kann nach NIEDER et al. (1995a, b) eine 
wichtige Rolle bei der Dynamik des mineralischen Stickstoffs im Boden spielen.  
 
Einfluss des Pflanzenbestandes auf Kohlenstoff- und Stickstoffflüsse im Boden 
Der typische einjährige Pflanzenbestand eines Agrarökosystems sorgt durch die Festlegung 
von CO2 in der Pflanzenbiomasse für die Zufuhr frischer organischer Substanz im Boden. 
Dies geschieht auf dreierlei Weise: 
 
1. als kontinuierliche Zufuhr von absterbendem ober- und unterirdischem Pflanzenma-
terial während der Vegetationsperiode,  
2. als einmalige Zufuhr durch die Beerntung, wenn dem Boden, in Abhängigkeit von 
der Bewirtschaftungsart, größere Mengen an Ernteresiduen sowie die Gesamtheit 
der Wurzelbiomasse als organisches Material zugeführt werden, sowie 
3. als kontinuierliche Zufuhr schnell verwertbarer organischer Substanz während der 
Vegetationsperiode durch Wurzelausscheidungen in den Boden.  
 
Die mikrobiellen Kohlenstoff- und Stickstoffumsätze im Boden werden durch die Pflanzen 
auf zweierlei Weise beeinflusst: Zum Einen können sie durch den Nährstoffentzug aus der 
Bodenlösung einen Mangel an Nährstoffen verursachen. Dies kann dazu führen, dass zwar 
ausreichend organische Kohlenstoffverbindungen zur Verfügung stehen, dass aber aufgrund 
des Nährstoffmangels die Aktivität der Mikroorganismen des Bodens und damit auch ihre 
Mineralisierungs- und Immobilisierungstätigkeit gehemmt wird. Auf der anderen Seite kön-
nen Pflanzen durch Ausscheidung schnell verwertbarer organischer Substanzen über die 
Wurzeln die mikrobielle Aktivität anregen. So fanden beispielsweise CHENG & COLEMAN 
(1990) in durchwurzelten Böden eine stärkere Mineralisierung von Roggenstroh als in Böden 
ohne Pflanzenbewuchs. Sie führen dies auf eine durch die Wurzelausscheidungen verstärkte 
mikrobielle Aktivität zurück. Die kontinuierlichen Wurzeleinträge während der Vegetations-
periode sind nach SWINNEN et al. (1990) ein wichtigerer Faktor in Bezug auf die Wachs-
tumsdynamik der mikrobiellen Biomasse und der damit verbundenen Mineralisierungs- und 
Immobilisierungsflüsse, als der nicht unbeträchtliche Eintrag organischer Substanz nach der 
Ernte. So können sich die jährlichen Kohlenstoffeinträge über die Wurzeln in Ackerböden in 
der Größenordnung zwischen 900 und 3000 kg C ha-1 bewegen. Der Anteil an der vom Pflan-
                                                 
1 Nicht-austauschbares NH4+ ist definiert als der NH4+-Anteil im Boden, der nicht mit einer 1 molaren Kalium-
salzlösung extrahierbar ist. 
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zenbestand insgesamt assimilierten Kohlenstoffmenge, der über die Wurzel ausgeschieden 
wird, variiert dabei zwischen 16 und 33 % (VAN VEEN et al., 1989). Trotz der kontinuierli-
chen Zufuhr ausreichender Mengen an C-Substrat für die Mikroorganismenpopulation der 
Rhizosphäre, kann allerdings gleichzeitig ein Mangel an mineralischen Nährstoffen, wie z.B. 
Stickstoff, nach Untersuchungen von MERCKX et al. (1987), durchaus zu einer Wachstums-
limitierung der Mikroorganismen führen. Damit ist bei der Quantifizierung der Stoffumsätze 
im Boden nicht nur die Zufuhr organischer Substanz durch die Pflanzen zu berücksichtigen, 
sondern das komplexe Wechselspiel zwischen wachstumsfördernden und wachstumslimitie-
renden Situationen.   
 
Modellierungsansätze 
Simulationsmodelle für die Quantifizierung von Stickstoff- und Kohlenstoffumsätzen im Bo-
den wurden bereits für die unterschiedlichsten Fragestellungen und damit zeitlichen und 
räumlichen Skalen entwickelt. Diese Modelle lassen sich nach PARTON et al. (1996) in drei 
Gruppen unterteilen:  
1. Mikrobielle Wachstumsmodelle, in denen Wachstum und Aktivität der Mikroorga-
nismenpopulation des Bodens als treibende Kraft der interessierenden Umwand-
lungsprozesse im Mittelpunkt stehen. In diesen Modellen werden nicht nur die 
wachstumsbedingten Stoffflüsse der mikrobiellen Biomasse betrachtet, sondern in 
der Regel auch das Absterben sowie der Stoffverbrauch durch Erhaltungsatmung 
explizit modelliert. Diese Modelle werden oft mit dem Ziel entwickelt, bei der Klä-
rung von Phänomenen der mikrobiellen Physiologie zu helfen, die bislang nicht 
vollständig verstanden werden und die messtechnisch nur schwer oder gar nicht zu-
gänglich sind. In dieser Situation können Modelle wertvolle Hinweise liefern, ob 
oder welche Hypothesen bezüglich Details der Physiologie und damit der Stoffum-
sätze der Mikroorganismen im Boden plausibel sind. Das mikrobielle Wachstum 
wird in diesen Modellen in der Regel über Monod’sche Kinetiken formuliert (s.o.). 
Weitere Umweltbedingungen wie Temperatur und Bodenwassergehalt werden oft 
als konstant angenommen, d.h. werden in diesen Modellen nicht berücksichtigt, da 
die Modelle mit Hilfe von im Labor gewonnenen Daten kalibriert und getestet wer-
den. Beispiele für diese Art von Modell sind das „N-Mineralization-
Immobilization-Modell“ von VAN VEEN et al. (1984) oder das Modell NiCa, wie 
es in BLAGODATSKY & RICHTER, (1998) beschrieben ist. 
2. Vereinfachte Prozessmodelle, in denen angenommen wird, dass sich die Prozesse 
der C- und N-Transformationen über diejenigen Funktionen von Bodenwasserge-
halt, Temperatur und pH-Wert abbilden lassen, die die mikrobielle Aktivität kon-
trollieren. Über das reine Netto-Wachstum hinausgehende physiologische Prozesse 
der Mikroorganismenpopulation, wie z.B. die Erhaltungsatmung, bleiben hier unbe-
rücksichtigt. N-Modelle dieser Art werden für Simulationen im Feldmaßstab einge-
setzt, wo in der Regel sowohl die Anzahl der gemessenen Bodenparameter sowie 
die zeitliche Auflösung geringer ist als bei den komplexeren und mehr prozessori-




dass diese Art von vereinfachten Prozessmodellen in der Regel eingebunden sind in 
komplexere Modellsysteme, die neben den reinen Stoffumsätzen im Boden das 
Pflanzenwachstum und bodenphysikalische Prozesse wie Änderungen von Tempe-
ratur und Wassergehalt des Bodens berechnen. Die reine Anzahl der abgebildeten 
Prozesse geht damit meistens weit über die hinaus, die die unter (1) beschriebenen 
Modelle berücksichtigen. Beispiele für diese Art von Modell sind z.B. das Stoff-
haushaltsmodell ANIMO (RIJTEMA & KROES, 1991) oder das Modell CENTU-
RY (z.B. PARTON et al., 1993; PARTON, 1996). CENTURY, das eine zeitliche 
Auflösung von einem Monat aufweist, ist konzipiert, um langfristige Dynamiken 
(Dekaden bis Jahrhunderte) der organischen Bodensubstanz zu simulieren. Die Um-
satzraten für die verschiedenen Stoffkompartimente des Bodens werden in diesen 
Modellen meist vereinfacht über Kinetiken 1. Ordnung modelliert. 
3. Bodenstrukturmodelle („soil structural models“), mit deren Hilfe bodenphysikali-
sche Teilprozesse, wie z.B. die Diffusion von Substraten und Gasen in und aus Bo-
denaggregaten mit sehr hoher räumlicher und zeitlicher Auflösung abgebildet wer-
den. Diese Art von Modellen wird eher zu Forschungszwecken entwickelt, um ex-
perimentell schwer zugängliche Fragestellungen zu behandeln. Hier geht es z.B. um 
die quantitative Abschätzung der Geschwindigkeit der Sauerstoffdiffusion bei der 
Denitrifikation (z.B. ARAH, 1988) oder auch um das Verständnis der Zusammen-
hänge zwischen den Transportprozessen in Bodenaggregaten und dem mikrobiellen 
Wachstum (vgl. NIETFELD et al., 1992). 
1.3 Zielsetzung 
Das Ziel dieser Arbeit bestand darin, ein Modell zu entwickeln, das in der Lage ist, insbeson-
dere die Konzentrationsverläufe von mineralischen Stickstoffverbindungen in Ackerböden in 
Abhängigkeit von wechselnden biophysikalischen Umweltbedingungen und Management-
maßnahmen nachzubilden. Das Modell sollte in der Lage sein, sowohl die kurzfristige, d.h. 
Tage bis Wochen umfassende, als auch die über Monate bis Jahre ablaufende Dynamik von 
Stickstoffverbindungen eines Agrarökosystems unter Freilandbedingungen abzubilden. Im 
Zentrum des Modells sollte dabei die Beschreibung der Dynamik der Mikroorganismenpopu-
lation des Bodens stehen.  
 
Die Arbeitsschritte bei der Entwicklung des Modells umfassten im Einzelnen: 
 
 Die Identifikation der relevanten Prozesse und Substanzen, die an Stickstoffumsät-
zen im Boden beteiligt sind, 
 die Entwicklung der Modellgleichungen für diese Prozesse, 
 die Parametrisierung der Teilprozesse des Modells,  
 die Validierung des Modells mit Hilfe von Daten aus Laborexperimenten, 
 die Integration des Modells in das Ökosystemmodell SIMULAT sowie 
 eine Validierung des integrierten Modells SIMULAT-NC unter Verwendung von 
Daten aus Freilandexperimenten. 
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Als Ausgangspunkt bei der Modellentwicklung diente eine Vorläuferversion des Modells Ni-
Ca (BLAGODATSKY & RICHTER, 1998), dessen Modellgleichungen Herr S. Blagodatsky 
freundlicherweise zur Verfügung stellte. NiCa beschreibt mikrobielles Wachstum im Boden 
sowie die damit verbundenen N-Umsätze. Es ist für die Simulation von Laborexperimenten 
entwickelt worden, um Fragestellungen der kurzfristigen mikrobiellen Wachstumsdynamik 
und der daran beteiligten Stoffflüsse im Boden zu behandeln. Dieses Modell wurde in Teilen 
vereinfacht und verändert sowie um eine Reihe von Prozessen und Stoffkompartimenten er-
weitert, um es für Simulationsexperimente mit längerem Zeithorizont und unter typischen 
landwirtschaftlichen Managementbedingungen einsetzen zu können.  
 
Das in das Ökosystemmodell SIMULAT integrierte Modell SIMULAT-NC sollte abschlie-
ßend dazu genutzt werden, eine bisher nicht geklärte Fragestellung zu untersuchen: So wird 
während der Vegetationsperiode oft beobachtet, dass bei Nmin-Messungen wenige Tage nach 
der Applikation größerer Mengen mineralischen Stickstoffs ein Großteil dieses Stickstoffs 
weder in der Bodenlösung noch in der Pflanze nachweisbar ist. Existierende Modelle sind 
bisher nicht in der Lage, dieses Phänomen adäquat nachzuvollziehen (siehe z.B. WHITMO-
RE, 1995; DE WILLIGEN, 1991). Für diese Beobachtung werden in der Literatur zwei Erklä-
rungsansätze angeboten: (1) eine schnelle mikrobielle N-Immobilisierung (KERSEBAUM, 
1989; NIEDER et al., 1995a) sowie (2) eine Fixierung von NH4+ in den Tonmineralen des 
Bodens (WHITMORE et al., 1991). Durch Berücksichtigung beider Prozesse im Modell soll-









In diesem Kapitel werden die Modellgleichungen des Stickstoff- und des Kohlenstoffmodells 
sowie die Annahmen, die diesen Gleichungen zugrunde liegen, ausführlich beschrieben. Ei-
nem kurzen Modellüberblick in Kapitel 2.1 folgt die Beschreibung der Modellansätze für Ak-
tivität und Wachstum der mikrobiellen Biomasse in Kapitel 2.2. In den beiden folgenden Ka-
piteln werden die Modellgleichungen für die Mineralisierung und Immobilisierung von Koh-
lenstoff und Stickstoff aus der organischen Substanz (Kapitel 2.3) und schließlich der Modell-
teil für die Nitrifikation und die Denitrifikation dargestellt (Kapitel 2.4). Auch die Modellka-
librierung und ihre Ergebnisse, d.h. die Werte der Modellparameter sind in diesem Kapitel zu 
finden (Kapitel 2.5).    
2.1 Überblick 
Mit der vorliegenden Arbeit wird das prozessorientierte Modell SIMULAT-NC vorgestellt, 
das mit dem Ziel entwickelt wurde, die zeitliche und räumliche Dynamik der Stickstoff- und 
Kohlenstoffkonzentrationen in mitteleuropäischen Ackerböden zu quantifizieren. Modellein-
gangsgrößen, wie die Bodentemperatur, der Bodenwassergehalt und durch das Pflanzen-
wachstum induzierte Stoffflüsse, werden durch das modular aufgebaute Standortmodell SI-
MULAT bereitgestellt. Eine kurze Beschreibung von SIMULAT und der Kopplung des NC-
Modells an die SIMULAT-Teilmodelle, die das Pflanzenwachstum und die bodenphysikali-
schen Prozesse wie Wasser- und Stofftransport beschreiben, erfolgt in Kapitel 4, in dem die 
Modellanwendung unter Freilandbedingungen beschrieben wird. Auf die Stoffflüsse zwischen 
SIMULAT-NC und dem SIMULAT-Pflanzenmodell wird schon in der folgenden Beschrei-
bung der Modellgleichungen eingegangen.  
 
SIMULAT-NC beschreibt die zeitliche Dynamik von 16 Zustandsvariablen des Stickstoff- 
und Kohlenstoffkreislaufes über ein System gekoppelter gewöhnlicher Differentialgleichun-
gen. Die Variablen des Modells sind, nach Stickstoff- und Kohlenstoffkomponenten getrennt, 
in Tabelle 1 aufgeführt. Die Stoff- und Informationsflüsse zwischen den Kompartimenten des 











Tabelle 1 Überblick über die Zustandsvariablen von SIMULAT-NC.  
C-MODELL N-MODELL 
Variable Symbol Variable Symbol 
Mikrobielle Aktivität (aerob)*  r Mikrobielle Aktivität (aerob)* r 
Mikrobielle Aktivität (anaerob)* rden Mikrobielle Aktivität (anaerob)* rden 
Mikroorganismen-C  Cb Mikroorganismen-N Nb 
Löslicher organischer Kohlenstoff Cs  Labiler organischer Stickstoff Nd 
Labiler organischer Kohlenstoff Cd Stabiler organischer Stickstoff Nh 
Stabiler organischer Kohlenstoff Ch  Gelöstes Ammonium NH4+ 
Kohlendioxid CO2  Sorbiertes Ammonium NH4s 
  Gelöstes Nitrat NO3- 
  Nitrit NO2- 
  Distickstoffoxid N2O 
  Molekularer Stickstoff N2 
* Die mikrobiellen Aktivitäten r und rden sind für das C- und N-Modell jeweils identisch. 
 
Die Änderung jeder Zustandsvariablen wird in Zeitschritten von einem Tag für eine horizon-
tale Bodenschicht von 10 cm Stärke berechnet. Das im folgenden Text beschriebene System 
von Differentialgleichungen wird für jede dieser als homogen angenommenen Bodenschich-
ten numerisch gelöst. Es wird über eine frei wählbare Anzahl von Bodenschichten gerechnet. 
Der Stoffaustausch zwischen den Schichten wird für die wasserlöslichen Stoffe (die Modell-
variablen NO3-, Cs) über die vertikale Bewegung der wässrigen Phase ermittelt. Die Berech-
nungen werden im Stofftransportmodell von SIMULAT durchgeführt (für eine Kurzbeschrei-
bung siehe Kapitel 4). Die nichtlöslichen organischen Stoffe verbleiben in der jeweiligen Bo-
denschicht, lediglich bei Bodenbearbeitungsmaßnahmen, wie z.B. dem Pflügen, erfolgt eine 
Durchmischung der Schichten über die jeweilige Bearbeitungstiefe.  
 
Die organische Substanz des Bodens (ohne mikrobielle Biomasse) wird in drei Kompartimen-
te unterteilt, die durch unterschiedliche Umsatzraten, d.h. in der Philosophie des Modells, 
durch eine unterschiedliche mikrobielle Verwertbarkeit charakterisiert sind: (1) Die stabile 
und sehr langsam abbaubare größtenteils humifizierte organische Fraktion, repräsentiert durch 
die Modellvariablen Ch und Nh, die den Hauptanteil der nativen organischen Bodensubstanz 
ausmacht, (2) die labile und mittelschnell abbaubare Fraktion Cd und Nd, die in erster Linie 
die Funktion hat, die polymeren, d.h. wasserunlöslichen Bestandteile der Ernteresiduen auf-
zunehmen und (3) die wasserlösliche Fraktion Cs, die als einzige organische Fraktion von den 
Mikroorganismen des Bodens direkt verwertet werden kann und ein Abbauprodukt der beiden 
vorgenannten Fraktionen darstellt. Es wird angenommen, dass Ammonium als direktes Mine-
ralisierungsprodukt der polymeren Bodensubstanz auftritt. Die Biomasse der Mikroorganis-
men des Bodens wird über die Modellvariablen Cb und Nb beschrieben. Sie greifen über einen 
variablen aktiven Anteil r in die Stoffumsätze des Bodens ein.  
Die Konzentrationen der mineralischen N-Verbindungen im Boden werden über vier Stoff-




(NH4+), (3) an der Bodenmatrix sorbiertes Ammonium (NH4s) sowie (4) Nitrit (NO2-). Außer-
dem behandelt das Modell die Bildung der gasförmigen Komponenten Kohlendioxid (CO2), 
Distickstoffoxid (N2O) und molekularen Stickstoff (N2). Innerhalb des Gesamtmodells werden 
so insgesamt 29 Stoffflüsse beschrieben: 18 innerhalb des N-Modells (siehe Abbildung 1) und 
11 innerhalb des C-Modells (siehe Abbildung 2). 
 
Θrel
Abbildung 1  Flussdiagramm des Stickstoffmoduls von SIMULAT-NC. Die Zustandsvariable mikro-
bielle Aktivität r wirkt sich auf die Raten aller biotischen Stoffflüsse aus, an denen hete-
rotrophe Mikroorganismen beteiligt sind. Diese Informationsflüsse sind der Übersicht-
lichkeit halber nicht im Diagramm dargestellt. „Θrel“ steht für den relativen Bodenwas-
sergehalt, „T“ für die Bodentemperatur. Für die Bedeutung der übrigen Variablen siehe 
Tabelle 1. Die grau hinterlegten Rechtecke beinhalten Eingabegrößen aus den SIMU-
LAT-Teilmodellen für Pflanzenwachstum, Stofftransport, Bodentemperatur und den 
Bodenwassergehalt. 
 
Die Verbindung zwischen den organischen C- und N-Komponenten des Modells geschieht 
über die jeweilige Abbaukonstante, die für den C- und N-Anteil eines Kompartimentes den 
gleichen Wert aufweist. Durch die Flüsse zwischen den Stoffkompartimenten mit 
unterschiedlichem C/N-Verhältnis, wie z.B. durch das Absterben der mikrobiellen Biomasse 
oder die Zufuhr von Ernteresiduen, hat insbesondere der labile Pool (Cd, Nd) ein stark 
variierendes C/N-Verhältnis. Auch die mikrobielle Biomasse weist ein je nach 





















Abbildung 2 Flussdiagramm des Kohlenstoffmoduls von SIMULAT-NC. „Θrel“ steht für den relati-
ven Bodenwassergehalt, „T“ für die Bodentemperatur. Für die Bedeutung der übrigen 
Variablen siehe Tabelle 1. Die grau hinterlegten Rechtecke beinhalten Eingabegrößen 
aus den SIMULAT-Teilmodellen für Pflanzenwachstum, Stofftransport, Bodentempera-
tur und den Bodenwassergehalt. 
 
Eine weitere zentrale, aber nichtstoffliche Zustandsgröße in SIMULAT-NC ist die mikrobiel-
le Aktivität r. Eine grundlegende Annahme des Modells besteht darin, dass die Geschwindig-
keit aller biogenen Transformationsprozesse im Boden nicht nur durch die Konzentration an 
mikrobiellem Kohlenstoff Cb, sondern ebenso durch die Aktivität der Mikroorganismenpopu-
lation im Boden gesteuert wird. Am Anfang der Modellbeschreibung steht daher die Darstel-
lung der funktionalen Zusammenhänge, die die mikrobielle Aktivität r steuern sowie die Glei-
chungen für die Wachstumsdynamik der Mikroorganismenpopulation, die ebenfalls eng mit 
der mikrobiellen Aktivität gekoppelt ist.  
2.2 Aktivität und Wachstum der Mikroorganismen im Boden  
In diesem Kapitel wird zunächst geklärt, was im Kontext des vorgestellten Modells unter 
mikrobieller Aktivität zu verstehen ist und welche Rolle sie für die im Boden ablaufenden 
Transformationsprozesse spielt. Außerdem werden die Gleichungen für die Wachstumsdyna-






2.2.1 Konzept der mikrobiellen Aktivität und ihrer Änderung 
Ein Ackerboden ist dadurch gekennzeichnet, dass, anders als z.B. in einem Grünlandsystem, 
die Versorgung mit organischer Substanz als Kohlenstoff- und Energiequelle über das Jahr 
gesehen stark variieren kann. Es wird angenommen, dass diese Schwankungen in Menge und 
Zusammensetzung der organischen Substanz dazu führen, dass wechselnde Anteile der 
mikrobiellen Population des Bodens aktiv sind und die Stoffumsätze im Boden dominieren. 
Die Mikroorganismengruppen, deren Nährstoffversorgung durch Mangel gekennzeichnet ist, 
verfallen dagegen in einen Ruhe- bzw. dormanten Zustand und werden erst dann wieder aktiv, 
wenn sich ihre Nährstoffversorgung verbessert. Diese „Arbeitsteilung“ versetzt die Populati-
on in die Lage, auf ständig wechselnde Substratzusammensetzungen zu reagieren, so dass ein 
völliges Aussterben der Gesamtpopulation verhindert wird. Dabei sind die Mikroorganismen 
in ihrer Fähigkeit, unterschiedliche Substrate zu verwerten, ebenso heterogen, wie es die or-
ganische Substanz des Bodens ist.  
 
In mathematischen Modellen wird diese Heterogenität der Mikroorganismen oft durch Ein-
führung von zwei und mehr diskreten Populationen berücksichtigt. Einem Ansatz von WI-
NOGRADSKY (1949) folgend, werden die aerob lebenden heterotrophen Organismen, die 
für einen Großteil der Mineralisierungstätigkeit im Boden verantwortlich sind, in zwei Grup-
pen unterteilt. Einem Teil der Gesamtpopulation wird die Dynamik der zymogenen Fraktion 
zugeordnet, die durch schnelles Wachstum auf frischer organischer Substanz und schnelles 
Absterben bei Substratmangel charakterisiert ist. Die zweite Fraktion bekommt die kineti-
schen Eigenschaften der autochthonen Fraktion mit einem geringen, aber ausdauernden Akti-
vitätsniveau, das durch langsamen Abbau der stabilen organischen Bodensubstanz aufrecht 
erhalten wird. Modellbeispiele für diesen Ansatz sind zu finden in KERSEBAUM & RICH-
TER (1994), WHITMORE & PARRY (1988) oder VAN VEEN et al. (1985). Eine weitere 
Möglichkeit besteht darin, die Gesamtpopulation in Bakterien und Pilze/Actinomyceten zu 
unterteilen. Dieser Ansatz ist in den Modellen von MCGILL et al. (1981) oder HENRIKSEN 
& BRELAND (1999) realisiert, wobei letztere zusätzlich eine dritte inaktive Population 
einführen.  
 
Ein Nachteil der beschriebenen Unterteilungen besteht darin, dass sich die Anzahl der zu 
schätzenden Modellparameter und Anfangswerte verdoppelt bis verdreifacht. Hinzu kommt, 
dass eine Bestimmung der Wachstums- und Abbauparameter von Teilpopulationen im kom-
plexen System Boden ungleich schwieriger ist, als Messungen für eine Gesamtpopulation 
durchzuführen.  
 
Diese Umstände machen einen Ansatz attraktiv, der ohne die schwer fassbare Unterteilung 
der mikrobiellen Gesamtpopulation auskommt und trotzdem die gesamte Bandbreite ihrer 
Wachstums- und Abbaudynamiken erfasst: PANIKOV (1995) definiert mit einer "variable of 
physiological state" r eine Größe im Intervall [0,1], die, vereinfacht formuliert, den zellinter-
nen Anteil an Substanzen beschreibt, deren Konzentration ansteigt, wenn eine Zelle wächst. 
Bei diesen Substanzen handelt es sich um Ribonukleinsäuren (RNS), aber auch um Schlüssel-
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enzyme, deren Konzentration positiv mit der Wachstumsrate korreliert ist. Demgegenüber 
steht der Anteil (1-r) derjenigen Zellkomponenten, die eher für Überdauerungsfunktionen zu-
ständig sind und deren Konzentration unter Bedingungen ansteigt, die für das Wachstum un-
günstig sind. Zu diesen Komponenten gehören z.B. Speichersubstanzen wie Stärke und Gly-
kogen, aber auch einige Pigmente, deren Konzentration negativ mit dem RNS-Gehalt der Zel-
len korreliert ist. Für eine genauere Beschreibung und Diskussion der Herleitung von r sei auf 
PANIKOV (1995) verwiesen. 
 
Wird die „variable of pysiological state“, die im folgenden Text als mikrobielle Aktivität r 
bezeichnet wird, sowohl mit der Konzentration an mikrobiellem C (Cb) als auch mit den spe-
zifischen maximalen Umsatzraten für die Substanzklassen des Modells multipliziert, dann er-
hält man den Anteil der Mikroorganismenpopulation, der aktiv am betrachteten Umsetzungs-
prozess beteiligt ist. Der verbleibende Anteil (1-r) wird als der dormante Anteil der Populati-
on definiert, der nicht an Abbauprozessen beteiligt ist. Die Angaben über den aktiven Anteil 
der Mikroorganismenpopulation reichen von 10 % unter Freilandbedingungen (JOERGEN-
SEN et al., 1994) bis zu <1 % in Böden mit länger anhaltendem Substratmangel unter Labor-
bedingungen (BLAGODATSKY et al., 2000).  
 
Multipliziert man die Aktivität r zusätzlich mit den maximalen Wachstums- und Sterberaten 
der mikrobiellen Biomasse, so lässt sich eine Populationsdynamik simulieren, die sich, je 
nach Umweltbedingungen, in einem Kontinuum zwischen dem zymogenen und dem auto-
chthonen Pol bewegt. Die Mikroorganismen können mit schnellem Wachstum auf vorteilhafte 
Umweltbedingungen reagieren und weisen aufgrund des hohen r-Wertes gleichzeitig eine ho-
he Sterberate auf. Bei Substratmangel wird dagegen der gesamte Stoffwechsel verlangsamt, 
d.h. es werden sowohl Wachstum als auch Absterben verlangsamt, vergleichbar einer Situati-
on, in der der autochthone Anteil der Biomasse die Dynamik der Gesamtpopulation domi-
niert.  
 
Für die Stofftransformationen im Boden ist nicht nur die aktuelle Aktivität der Mikroorga-
nismen von Interesse, sondern auch, wie schnell sich der Aktivitätsstatus der Population als 
Reaktion auf einen Impuls aus der Umwelt verändert (die Reaktionszeit der Mikroorganis-
menpopulation). Zellen benötigen eine gewisse Zeit, um ihren Stoffwechsel aus dem Ruhe-
stadium heraus in einen aktiv wachsenden Zustand zu überführen. Um schnell ablaufende 
Prozesse abzubilden, sollte neben der aktuellen Aktivität auch die Geschwindigkeit der Ände-
rung dieser Aktivität beschrieben werden, was im Modell über eine eigene Differentialglei-
chung realisiert wird. Die Geschwindigkeit der Anpassung (dr/dt) ist proportional zur aktuel-
len mikrobiellen Wachstumsrate µ(Cs), d.h. je größer die aktuelle Wachstumsgeschwindigkeit 
der Mikroorganismenpopulation ist, desto schneller kann die Gesamtpopulation auf wech-
selnde Umweltbedingungen reagieren. Außerdem ist die Rate proportional zum Gradienten 
zwischen der aktuellen Aktivität r und der Aktivität Φ, die potenziell unter den veränderten 





Die potenzielle Aktivität Φ wird, wie z.B. bei PARNAS (1975), in Abhängigkeit von der Ver-
fügbarkeit der zwei wichtigsten Makronährstoffe für heterotrophe Mikroorganismen des Bo-
dens, nämlich Stickstoff in Form von mineralischem Stickstoff (Nmin) und Kohlenstoff in 
Form der wasserlöslichen Kohlenstoffverbindungen Cs, beschrieben. Außerdem werden die 
Witterungsbedingungen, in Form des relativen Bodenwassergehaltes Θrel, als indirektes Maß 
für den Sauerstoffgehalt des Bodens sowie die Bodentemperatur T berücksichtigt. Die allge-





relminss −ΘΦ⋅= ,,,)(µ        (4) 
 
Alle Teilfunktionen der potenziellen Aktivität sind auf eins normiert, so dass sich die aktuelle 
Aktivität r (bei einem Anfangswert 0 ≤ r ≤ 1) ebenfalls im Intervall [0,1] bewegt. 
  
Die mikrobielle Aktivität wirkt sich auf die Dynamik der Stoffumsätze im Boden auf zweier-
lei Weise aus:  
 
1. Die Raten aller Umwandlungsprozesse der organischen und anorganischen Sub-
stanz im Boden, an denen die heterotrophen Mikroorganismen beteiligt sind, wer-
den mit dem Aktivitätsfaktor r multipliziert. So bewirkt eine hohe Aktivität der Po-
pulation eine Beschleunigung dieser Prozesse, während eine Verringerung der Ak-
tivität, z.B. durch Substratmangel, die Umwandlungsprozesse mehr und mehr ver-
langsamt.  
2.  Die Raten für Wachstum und Absterben der Mikroorganismen werden mit dem 
Aktivitätsfaktor multipliziert. Stehen große Mengen direkt verwertbaren Substrates 
(Cs, Nmin) zur Verfügung, weist die Mikroorganismenpopulation des Bodens sehr 
schnelle Umsatzzeiten auf, d.h. sie wächst sehr schnell, stirbt aber ebenso schnell 
wieder ab. Die Geschwindigkeit des Stoffdurchsatzes ist damit nicht proportional 
zum sichtbaren Wachstum der Biomassekonzentration im Boden. Bei Substratman-
gel wird dagegen sowohl das Wachstum als auch das Absterben verlangsamt, so 
dass die Mikroorganismenpopulation überdauern kann, ohne völlig auszusterben. 
 
Im Modell wird unterschieden zwischen der Aktivität r einer aeroben heterotrophen Populati-
on und der Aktivität rden einer anaeroben heterotrophen Population (Denitrifikanten). Die an-
aerobe Population beginnt aktiv zu werden, sobald der relative Bodenwassergehalt einen kri-
tischen Wert übersteigt und so weit anaerobe Verhältnisse verursacht, dass potenzielle De-
nitrifikanten ihren Stoffwechsel auf den Sauerstoffmangel einstellen und beginnen, NO3-, 
NO2- und N2O (=NOx) als Elektronenakzeptoren zu verwerten. Die Einführung einer zweiten 
Aktivitätsfunktion rden, die den Aktivitätszustand der Denitrifikantenpopulation ebenfalls in 
Abhängigkeit von Substratverfügbarkeit und Witterungsbedingungen beschreibt, erlaubt eine 
konsistente Simulation der Aktivität der heterotrophen mikrobiellen Population, bestehend 
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aus Aerobiern und Anaerobiern. Die Funktion rden unterscheidet sich von der Funktion r 
durch die Form und Zusammensetzung der Responsefunktionen für die Substratverfügbarkeit 
und die Witterungsbedingungen (siehe Kapitel 2.2.1.2). Alle spezifischen maximalen Um-
satzkonstanten für die im Modell betrachteten Kompartimente bleiben unverändert, werden 
aber unter anaeroben Bedingungen mit rden anstatt mit r multipliziert.  
 
2.2.1.1  Die mikrobielle Aktivität unter aeroben Bedingungen 
Einfluss der Substratverfügbarkeit 
Für die Darstellung des Zusammenhangs zwischen mikrobieller Aktivität r und Substratver-
fügbarkeit wird eine Sättigungskurve in Form einer Michaelis-Menten-Funktion gewählt, die 
einen Maximalwert von eins erreichen kann (siehe Abbildung 3a, b). Als potenziell limitie-
rendes Substrat werden ein Teil der wasserlöslichen Kohlenstofffraktion Cs als Lieferant für 
Energie und Biomassesubstanz (die Herleitung des verwertbaren Anteils Fr(Ch) ist in Kapitel 
2.2.2.1 zu finden) sowie mineralischer Stickstoff in Form von NO3- und NH4+ als wichtiger 
Nährstoff für den Biomasseaufbau angenommen. Die substratabhängigen Steuerfunktionen 


















=)(          (6) 
 
mit: 
Cs:   Konzentration wasserlösliches Kohlenstoffsubstrat  [kg ha-1 10 cm-1] 
Nmin:   Konzentration mineralisches N (NH4+-N + NO3--N)- [kg ha-1 10 cm-1] 
KrCs, KrN:  Halbsättigungskonstanten für Cs bzw. Nmin   [kg ha-1 10 cm-1] 
Fr(Ch): Anteil des mikrobiell verfügbaren löslichen C-Substrates  [-] 
 
Nähern sich Cs oder Nmin dem Wert null, so geht auch die mikrobielle Aktivität r der Mikro-
organismen gegen null, die Population geht in den dormanten Zustand über. Stehen dagegen 
unbegrenzte Substratmengen zur Verfügung (Nmin und Cs >> KrN bzw. KrCs), so nähert sich die 
mikrobielle Aktivität (bei optimalen Witterungsbedingungen) ihrem Maximalwert eins.  
 
Die Verknüpfung der Funktionen R(Cs) und R(Nmin) für aerobe Bedingungen erfolgt nach dem 
Liebig`schen Minimumprinzip, d.h. der Minimumwert der zwei Funktionen wirkt als limitie-
render Faktor und bestimmt damit die potenzielle Aktivität der Mikroorganismenpopulation 
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Abbildung 3 Verlauf der Steuerfunktionen für den Einfluss der Substratversorgung auf die mikrobiel-
le Aktivität unter aeroben und anaeroben Bedingungen: (a) Steuerfunktionen R(Cs) und 
Rden(Cs) für das Kohlenstoffsubstrat. (b) Steuerfunktionen R(Nmin) und Rden(NOx) für die 
mikrobielle N-Versorgung. Die Aktivitätsfunktion rden und die zugehörigen Steuerfunk-
tionen für anaerobe Bedingungen werden in Kapitel 2.2.1.2 beschrieben. 
 
In Abbildung 3 sind zum Vergleich auch die substratabhängigen Steuerfunktionen Rden(Cs) 
und Rden(NOx) für anaerobe Bedingungen dargestellt. Ihre Beschreibung erfolgt in Kapitel 
2.2.1.2, die Parameterwerte für die abgebildeten Kurvenverläufe sind in Kapitel 2.5.3 und 
2.5.4 zu finden.  
 
Witterungseinflüsse 
Die mikrobielle Aktivität und damit die Geschwindigkeit mikrobieller Stoffumsätze kann un-
ter Freilandbedingungen entscheidend von Witterungsbedingungen, wie Temperatur und Nie-
derschlägen, beeinflusst werden. So können extreme Temperaturen und Bodenwassergehalte 
die beschriebenen Auswirkungen der Substratverfügbarkeit auf die mikrobielle Aktivität ü-
berlagern. Werden einem Boden bei sehr niedriger Bodentemperatur oder großer Trockenheit 
größere Mengen an schnell abbaubarer organischer Substanz zugefügt, wird die mikrobielle 
Aktivität niedrig bleiben und ein Abbau des organischen Materials nur in geringem Maße er-
folgen. In SIMULAT-NC werden die Auswirkungen der Variabilität von Bodentemperatur 
und Bodenwassergehalt daher direkt in die Funktion für die mikrobielle Aktivität r (bzw. rden) 
integriert.  
  
Einfluss der Bodentemperatur 
Die Geschwindigkeit biologischer Umsätze und damit die mikrobielle Aktivität steigt im All-
gemeinen bei Überschreitung des Gefrierpunktes exponentiell mit der Temperatur an, flacht 
bis zum Erreichen des Temperaturoptimums etwas ab, um sich nach Überschreiten des Opti-
mums wieder zu verringern. Eine Untersuchung der Temperaturfunktionen von neun C-N-
Modellen ergab, dass die in diesen Modellen am häufigsten verwendete Arrhenius- oder van't 
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Hoff-Funktion zu einer Überschätzung der Umsatzraten bei höheren Temperaturen führte 
(RODRIGO et al., 1997).  
 
Für die Modellierung des Temperatureinflusses auf die mikrobielle Aktivität wird in SIMU-
LAT-NC eine Funktion nach O'NEILL (1968) verwendet. Diese Funktion weist mit einer Op-
timumtemperatur Topt und einer Letaltemperatur Tmax zwei Größen auf, die es erlauben, den 
für biologische Prozesse typischen Verlauf der Temperaturabhängigkeit nachzubilden. Die 











































a          (8) 
und 
 
( ) ( )optmax TTqb −⋅−= 1          (9) 
 
mit   Tmax:  Letaltemperatur    [°C] 
  Topt:  Temperaturoptimum    [°C] 
  T:  Tagesmittelwert der Bodentemperatur [°C] 
  q:  Anpassungsparameter   [-] 
 
Der Parameter q bestimmt gemeinsam mit der Optimaltemperatur die Sensitivität der Funkti-
on bei einer Temperaturänderung. Je größer der Wert von q gewählt wird, desto steiler ist der 
Verlauf der Funktion, wobei die O’Neill-Funktion für q > 1,0 definiert ist. Der Abfall der 
mikrobiellen Aktivität bei hohen Temperaturen, wie sie z.B. beim Abbau von Herbiziden be-
obachtet wird (NÖRTERSHEUSER, 1993), lässt sich über die Letaltemperatur Tmax explizit 
berücksichtigen. Unterschreitet die Bodentemperatur T einen Wert von -2°C wird die Steuer-
funktion R(T) auf null gesetzt. Damit wird berücksichtigt, dass auch nahe 0°C Bodentempera-
tur noch Umsatzprozesse in einem Ausmaß stattfinden, das nach FRANKO (1990) nicht ver-
nachlässigt werden sollte. Der Verlauf der temperaturabhängigen Steuerfunktion unter aero-
ben Bedingungen R(T) und zum Vergleich für anaerobe Bedingungen Rden(T) ist in Abbildung 
4a dargestellt. Die Temperaturabhängigkeit der mikrobiellen Aktivität unter anaeroben Be-





Einfluss des Bodenwassergehaltes 
Der Bodenwassergehalt kann in Mitteleuropa zwischen extremer Trockenheit im Sommer bis 
hin zu langen Phasen der Wassersättigung im Winter und Frühling variieren. Die Konsequen-
zen für die mikrobielle Aktivität und die Stoffumsätze sind weitreichend: Ein geringer Was-
sergehalt beeinträchtigt den Substrattransport, den Abtransport toxisch wirkender Stoffwech-
selprodukte und darüber die Aktivität der Mikroorganismenpopulation, erlaubt aber eine op-
timale Sauerstoffversorgung (SKOPP et al., 1990). Ein steigender Wassergehalt fördert dage-
gen die Mobilität von Substrat und Mikroorganismen, hemmt aber zunehmend den Sauer-
stofftransport in die Bodenporen.  
 
Für die Modellierung des Einflusses, den der Bodenwassergehalt auf die mikrobielle Aktivität 
ausübt, wird eine Funktion nach RICHTER (1985) verwendet. Sie weist, wie auch die Tempe-
raturfunktion, ein Optimum auf, bei dessen Über- oder Unterschreitung sich die Aktivität der 
aeroben Mikroorganismen verringert: Dieses Maximum liegt nach LINN & DORAN (1984) 
und Anderen bei einer relativen Wassersättigung von etwa 0,6. Ab einer relativen Wassersät-
tigung von 0,61 beobachteten GRUNDMANN & ROLSTON (1987) bei Feldexperimenten 
den Beginn einer N2O-Entwicklung. Für SIMULAT-NC wird der Wert von Θrel= 0,61 dahin-
gehend interpretiert, dass die aeroben Mikroorganismen ab diesem Wassergehalt in ihrer Ak-
tivität stark beeinträchtigt werden, während die Aktivität der anaeroben Mikroorganismen zu 
steigen beginnt. Das heißt, ab diesem relativen Wassergehalt schaltet das Modell auf anaerobe 
Bedingungen um und es wirkt nur noch die Steuerfunktion Rden(Θrel) für die anaerobe 
Mikroorganismenpopulation. Die Steuerfunktion für die Aktivität der aeroben Population 
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mit:   Θopt: optimale relative Wassersättigung    [cm³ cm-³] 















          (11) 
 
mit den bodenspezifischen Größen:  
 
  θ: volumetrischer Wassergehalt    [cm³ cm-³] 
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  θs: Sättigungswassergehalt    [cm³ cm-³] 
  θr: residualer Wassergehalt    [cm³ cm-³] 
 
Der Sättigungswassergehalt θs entspricht dem Porenvolumen des Bodens. Der residuale Was-
sergehalt θr ist gleichzusetzen mit dem minimalen Wassergehalt, dem sich die Wasserspan-
nungskurve bei Entwässerung asymptotisch nähert (MONTENEGRO FERRIGNO, 1995). 
Dieser Wert wird oft vereinfachend auf den Wert null gesetzt, kann allerdings nach MON-
TENEGRO FERRIGNO (ebd.) auch dem Wassergehalt am permanenten Welkepunkt (d.h. pF 
















































Abbildung 4 Verlauf der Steuerfunktionen für die Abhängigkeit der mikrobiellen Aktivität von den 
Witterungsbedingungen: (a) Verlauf der Funktion R(T) (bzw. Rden(T) unter anaeroben 
Bedingungen) für die Abhängigkeit der mikrobiellen Aktivität von der Bodentempera-
tur. (b) Verlauf der Steuerfunktion für die Abhängigkeit der mikrobiellen Aktivität vom 
Bodenwassergehalt unter aeroben (R(Θrel)) und unter anaeroben Bedingungen 
(Rden(Θrel)). 
 
2.2.1.2  Die mikrobielle Aktivität unter anaeroben Bedingungen  
Die mikrobielle Aktivität unter anaeroben Bedingungen rden steht für den Anteil der hete-
rotrophen Mikroorganismenpopulation im Boden, die auch bei geringem Sauerstoffpartial-
druck aktiv sind (Denitrifikanten). Der Anteil der Denitrifikanten an der Mikroorganismenpo-
pulation des Bodens lässt sich allerdings schwer quantifizieren. Die Literaturangaben über 
den Anteil der Gesamtpopulation, der in der Lage ist, unter anaeroben Bedingungen zu wach-
sen, schwanken nach FOCHT & VERSTRAETE (1977) zwischen einigen Zehntel Prozenten 
und der Hälfte der Biomasse, je nachdem, wie die Mikroorganismenanzahl ermittelt wird. 
LEFFELAAR & WESSEL (1988) variieren den Anfangswert für den denitrifizierenden Popu-
lationsanteil in ihrem Modell zwischen 2 % und 60 %. In jedem Fall wird angenommen, dass 
der aktive Denitrifikantenanteil geringer ist als der aktive Anteil an Aerobiern unter ver-
gleichbaren Bedingungen ohne Sauerstoffmangel. So hat ein anaerober Zustand des Bodens 




det wird und dass (2) die Geschwindigkeit aller Stoffumsätze im Boden durch die Herabset-
zung der mikrobiellen Aktivität (= wachsender Anteil der Anaerobier an der Gesamtpopulati-
on) stark vermindert werden. Letzteres stimmt mit Beobachtungen von DEVEVRE & HOR-
WATH (2000) überein, die für anaerobe Bedingungen eine Abnahme der Mineralisierungsra-
te um 75 bis 90 % festgestellt haben. Wie weit die Umsatzgeschwindigkeit tatsächlich ab-
sinkt, hängt nicht nur vom Sauerstoffgehalt des Bodens ab, sondern - wie unter aeroben Be-
dingungen auch - ebenso von der Temperatur und der Substratverfügbarkeit für die anaerob 
aktiven Mikroorganismen. In SIMULAT-NC werden daher neben dem relativen Wassergehalt 
und der Temperatur auch die N- und die C-Verfügbarkeit berücksichtigt.  
 
Einfluss der Substratverfügbarkeit 
Die stickstoffabhängige Steuerfunktion Rden(NOx) der mikrobiellen Aktivität unter anaeroben 
Bedingungen rden weist gegenüber der Formulierung für die Aktivität unter aeroben Bedin-
gungen zwei Veränderungen auf: Zum Einen werden statt der NH4+- und der NO3-- Konzent-
rationen die Konzentrationen der Stickoxide NO3-, NO2- und N2O berücksichtigt. Zum Ande-
ren werden diese N-Verbindungen bei Sauerstoffmangel sowohl für den Aufbau von Biomas-
se wie auch für den Energieumsatz verbraucht, d.h. sie haben die gleiche Doppelfunktion inne 
wie die löslichen Kohlenstoffverbindungen. Diese doppelte Funktion der Stickoxide wird bei 
der mikrobiellen Aktivität unter anaeroben Bedingungen berücksichtigt, indem die Halbsätti-
gungskonstante für das Stickstoffsubstrat (KrNden) im nährstoffabhängigen Teil der rden-
Funktion den gleichen Wert bekommt wie die Halbsättigungskonstante für das C-Substrat 
(KrCden).  
 
Basierend auf dem Modellteil für die heterotrophe Denitrifikation (siehe Kapitel 2.4.1.2) dient 
die Gesamtheit der im Modell berechneten Stickoxidkonzentrationen NOx (= NO3-+ NO2-+ 








=          (12) 
 
mit: 
 NOx: Gesamtkonzentration an NO3-, NO2- und N2O  [kg ha-1 10 cm-1]
 KrNden:  Halbsättigungskonstante für NOx    [kg ha-1 10 cm-1] 
 
Die kohlenstoffabhängige Steuerfunktion Rden(Cs) der mikrobiellen Aktivität rden wird analog 













KrCden:  Halbsättigungskonstante für Cs unter anaeroben Bedingungen [kg ha-1 10 cm-1] 
 
Die Verläufe für die Steuerfunktionen Rden(NOx) und Rden(Cs) sind in Abbildung 3a und b zu 
finden. 
 
Einfluss der Bodentemperatur 
Beim Einfluss der Bodentemperatur auf die mikrobielle Aktivität wird für anaerobe Bedin-
gungen eine komplexere Funktion gewählt als die bereits beschriebene Funktion für aerobe 
Bedingungen. Um der Beobachtung gerecht zu werden, dass nach dem Auftauen des Bodens 
im Winter/Frühling, d.h. bei sehr niedrigen Temperaturen, bereits eine N2O-Entwicklung 
stattfindet (siehe z.B. LEMKE et al., 1998, MOGGE et al., 1999 und RÖVER et al., 1998), 
wird eine Funktion verwendet, die zwei Maxima aufweist. Dieser Formulierung liegt die An-
nahme zugrunde, dass sich ein Teil der Denitrifikantenpopulation dem Umstand angepasst 
hat, dass durch Wassersättigung bedingte anaerobe Zustände im mittel- bis nordeuropäischen 
Klima oft mit niedrigen Temperaturen einhergehen. Diese Annahme stimmt mit der Beobach-
tung von PANIKOV (1995) überein, der für die CO2-Freisetzung in einem westsibirischen 
Boden ebenfalls eine Temperaturfunktion mit zwei deutlichen Maxima fand. Auch hier wird 
die Anpassung eines Teils der Mikroorganismenpopulation an kalte Bedingungen als die 
wahrscheinlichste Ursache für ein zusätzliches Maximum bei niedrigen Temperaturen ange-
nommen.     
 
Um zwei Maxima definieren zu können, setzt sich die Steuerfunktion Rden(T) aus zwei Teilen 
zusammen: 
 
( ) ( ) ( )TRTRTRden 21 +=          (14) 
 
Bei R1(T) handelt es sich um eine Temperaturfunktion nach O'CONNELL (1990), die für die 
Beschreibung der Temperaturabhängigkeit von Respiration und Mineralisierungsprozessen im 















TTTR βα        (15) 
mit  
  α, β: Parameter    [-] 
  Topt1: erstes Temperaturoptimum    [°C] 
 
Der Parameter α bestimmt den Maximalwert der Funktion R1(T) beim ersten Temperaturop-
timum. Je größer der Absolutwert von α gewählt wird, desto kleiner ist der Wert von R1(T). 




Hinblick auf eine Änderung der Temperatur. Die Funktion R1(T) deckt den niedrigen Tempe-
raturbereich ab.  
 
Als zweite Funktion wird die bereits beschriebene Funktion nach O'Neill eingesetzt (siehe 
Gleichung 4). Sie erlaubt die Definition des zweiten Temperaturoptimums Topt2 bei einer hö-
heren Temperatur als Topt1 sowie einen Wert für die Letaltemperatur Tmax2 der Denitrifikan-
tenpopulation.  
 
Die Steuerfunktion Rden(T) wird bei einer Bodentemperatur von T < -2°C auf den Wert null 
gesetzt, da FEY et al. (1999) noch bei Temperaturen bis –1,5° C in 10 cm Tiefe die Bildung 
von N2O feststellten.  
 
Einfluss des Bodenwassergehaltes 
Um den Einfluss des Bodenwassergehaltes auf die Aktivität der Mikroorganismen unter anae-
roben Bedingungen zu erfassen, wird die Bodenwasserfunktion für die aerobe Population mo-
difiziert. Sobald der relative Wassergehalt den optimalen Wert für die aerobe Population ü-
bersteigt (Θrel > 0,61), beginnt die anaerobe Population aktiv zu werden und der Funktions-
wert von Rden(Θrel) beginnt zu steigen, bis er bei Wassersättigung den Maximalwert 1,0 er-
reicht. Die bodenwasserabhängige Steuerfunktion für die mikrobielle Aktivität rden erhält da-






































Der Verlauf der Bodenwasserfunktion für die mikrobielle Aktivität unter anaeroben und unter 
aeroben Bedingungen ist in Abbildung 4b zu sehen. 
 
2.2.1.3 Kombinierte Wirkung von Witterungs- und Substrateinfluss auf die 
mikrobielle Aktivität   
Der gemeinsame Einfluss, den Temperatur und Bodenwassergehalt sowie die Substratverfüg-
barkeit auf die mikrobielle Aktivität r (bzw. rden) ausüben, kann im Modell auf unterschiedli-
che Art und Weise formuliert werden. Die Art der Verknüpfung hat, wie im Folgenden ge-
zeigt wird, Konsequenzen für die zeitliche Dynamik der Mineralisierung der organischen 
Substanz und das mikrobielle Wachstum. Um die Konsequenz unterschiedlicher Verknüpfun-
gen von Witterungsfaktoren und Substrateinfluss zu untersuchen und die plausibelste Art zu 
identifizieren, wurde ein 30-tägiges Simulationsexperiment durchgeführt, in dessen Verlauf 
ein kräftiger Temperaturrückgang stattfindet, wie er z.B. im Frühling unter Freilandbedingun-
gen vorkommen kann. Alle anderen Bedingungen, die einen Einfluss auf die mikrobielle Ak-
tivität haben (Bodenwassergehalt, Cs und Nmin), bleiben auf einem optimalen Niveau. Das Ziel 
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des Experimentes besteht darin, zu untersuchen, wie sich charakteristische Modellvariablen 
bei unterschiedlicher Verknüpfung relativ zueinander verhalten, wenn sich die Witterungsbe-
dingungen schrittweise verändern. Die Anfangswerte für die Zustandsvariablen des Modells 
und die Modellparameter für das simulierte Experiment stammen aus einem Inkubationsver-
such von SMITH et al. (1986), der auch zur Ermittlung der Modellparameter dient (siehe Ka-
pitel 2.2). Die Faktoren, die die mikrobielle Aktivität bestimmen, wurden im Experiment fol-
gendermaßen eingestellt: 
 
Die Temperatur wird von Tag 1 bis 10 konstant bei 25°C gehalten, fällt dann bis Tag 13 auf 
7°C ab und bleibt  bis zum Ende der Simulationsperiode auf diesem Niveau. Der relative 
Wassergehalt liefert mit Θrel = 0,57 nahezu optimale Bodenwasserbedingungen. Um zu errei-
chen, dass die mikrobielle Aktivität nicht durch Substratmangel eingeschränkt wird, erfolgt 
eine kontinuierliche Zufuhr von wasserlöslichem C-Substrat Cs (umgerechnet 50 kg ha-1 10 
cm-1 alle zwei Tage) und mineralischem Stickstoff Nmin (10 kg N ha-1 10 cm-1 alle zwei Tage). 
 
Es wurden vier Varianten der Integration der Klimafunktionen R(T) und R(Θrel) in das Modell 
untersucht. Bei einer von ihnen erfolgt eine Integration in klassischer Weise über direkte Mul-
tiplikation mit den maximalen Umsatzraten des Modells (Variante 1), bei den verbleibenden 
drei werden die Steuerfunktionen in die Funktion für die mikrobielle Aktivität integriert (Va-
riante 2 bis 4). 
 
Variante 1: Unter der Annahme, dass Temperatur und Bodenwassergehalt die Bodenprozesse 
unabhängig voneinander beeinflussen, werden die Steuerfunktionen R(Θrel) und R(T) mul-
tiplikativ verknüpft und werden anschließend mit den maximalen Abbaukonstanten ηSimax und 
der maximalen mikrobiellen Wachstumsrate µCsmax multipliziert. Die mikrobielle Aktivität r 
hängt in diesem Fall ausschließlich von der mikrobiellen Wachstumsrate und der Substratver-
fügbarkeit ab. Sie ist damit nur indirekt, über den Einfluss der Witterung auf die Substratkon-
zentration und die mikrobielle Wachstumsrate, von Temperatur und Wassergehalt des Bodens 
abhängig. Allgemein lässt sich der Abbau eines Substrates Si (mit S = N bzw. C und i = s, d, 
h) für Variante 1 folgendermaßen beschreiben: 
 











       (17) 
 
Die mikrobielle Sterberate, die die Neubildungsrate der organischen Substanz und die Ge-
schwindigkeit der Stickstoffremineralisierung beeinflusst (siehe Kapitel 2.2.2), wird bei die-
ser Variante nur durch die Temperaturfunktion reduziert. Sie wird im Gegensatz zum mikro-
biellen Wachstum unabhängig vom Wassergehalt formuliert, da dieser im Wesentlichen die 
Hemmung des Substrattransportes widerspiegeln soll, der für den mikrobiellen Absterbepro-





Variante 2: Hier werden die Steuerfunktionen für Temperatur und Wassergehalt als weitere 
Teilfunktionen in die Aktivität r integriert. Der Minimumwert der vier Steuerfunktionen für 
Nmin- und Cs-Verfügbarkeit bzw. Temperatur und Bodenwassergehalt fungiert als begrenzen-
der Faktor für die mikrobielle Aktivität. Durch diese Konstruktion kann auch bei ausreichen-
der Substratversorgung entweder die Temperatur oder der Wassergehalt allein die potenzielle 
Aktivität der Biomasse bestimmen. Die r-Funktion erhält bei Variante 2 die folgende Form: 
 
( ) ( ) ( ) ( ) ( )[ ]( )rRTRCRNRMinC
dt
dr
relss −Θ⋅= ,,,minµ      (18) 
 
Variante 3: Eine weitere Möglichkeit der Integration der Witterungsfunktionen besteht darin, 
dass Substratverfügbarkeit, Temperatur und Bodenwassergehalt gemeinsam die mikrobielle 
Aktivität bestimmen. Für diesen Fall werden die Steuerfunktionen für Temperatur und Bo-
denwassergehalt in der r-Funktion multiplikativ mit den Steuerfunktionen für Nmin oder Cs 
verknüpft: 
 
( ) ( ) ( ) ( ) ( ) ( ) ( )[ ]( )rRTRCRRTRNRMinC
dt
dr
relsrels −Θ⋅⋅Θ⋅⋅⋅= ,minµ    (19) 
 
So reduzieren suboptimale Witterungsbedingungen die Aktivität, die durch die Substratver-
fügbarkeit potenziell erreichbar wäre. 
 
Variante 4: Ähnlich wie in Variante 3 bestimmen hier die Witterungsbedingungen gemein-
sam mit den Substratverhältnissen die potenzielle mikrobielle Aktivität. In Anlehnung an 
RODRIGO et al. (1997) wird aber das Minimum der Steuerfunktionen für Temperatur und 
Wassergehalt verwendet und multiplikativ mit R(Nmin) oder R(Cs) verknüpft: 
 
( ) ( ) ( ) ( )[ ] ( ) ( ) ( )[ ][ ]( )rRTRMinCRRTRMinNRMinC
dt
dr
relsrels −Θ⋅Θ⋅⋅= ,,,minµ  (20) 
 
Ergebnis der Simulationsexperimente 
Es wird untersucht, wie sich die unterschiedliche Art der Einbindung der Witterungsfunktio-
nen auswirkt auf (1) die mikrobielle Aktivität r, (2) die Rate der CO2-Entwicklung und (3) die 
mikrobielle Biomassekonzentration Cb. Wie in Abbildung 5 zu sehen ist, haben die vier unter-
suchten Varianten der Integration teilweise sehr unterschiedliche Dynamiken für diese Zu-
standsvariablen zur Folge.  
 
Bei Variante 1, bei der die Witterungsfunktionen multiplikativ mit den Geschwindigkeitskon-
stanten für den Umsatz organischer Substanz und mikrobielles Wachstum verknüpft, aber 
nicht direkt in die r-Funktion integriert werden, führt der Temperaturrückgang zu einer kurz-
fristigen Akkumulation der kontinuierlich zugeführten löslichen organischen Substanz (Cs), 
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da das mikrobielle Wachstum durch den Temperaturrückgang verlangsamt wird. Da r aus-
schließlich von der Substratkonzentration abhängig ist, führt die Cs-Akkumulation, trotz des 
starken Temperaturabfalls, zu einer annähernden Verdopplung der mikrobiellen Aktivität 
(Var 1, Abbildung 5c). Gleichzeitig geht die Rate der CO2-Entwicklung zurück (Var 1, 
Abbildung 5d), so dass Mineralisierungsrate und mikrobielle Aktivität entkoppelt sind. Da in 
SIMULAT-NC die mikrobielle Aktivität über das mikrobielle Wachstum definiert wird und 
dieser Prozess mit dem Verbrauch von Energie und damit einer CO2-Entwicklung einhergeht, 
sind die gegenläufigen Trends für die mikrobielle Aktivität r und die Rate der CO2-
Entwicklung nicht plausibel.  
 
Bei Variante 2 werden R(T) und R(Θrel) gleichberechtigt neben R(Nmin) und R(Cs) in die Mi-
nimumfunktion von r einbezogen. Hier hat der Temperaturrückgang keine Auswirkungen, da 
der Funktionswert von R(T) auch bei 7°C immer noch etwas höher liegt als der Wert für die 
Substratfunktion R(Cs). Damit wird die Temperatur als limitierender Faktor nicht wirksam, 
d.h. eine Absenkung der Temperatur um 12°C führt bei diesem Ansatz zu keinem nennens-
werten Rückgang der mikrobiellen Aktivität (Var 2, Abbildung 5c) und der Mineralisierungs-
rate (Var 2, Abbildung 5d), was einer Vielzahl von Beobachtungen widerspricht (JOERGEN-




























































































































 Abbildung 5 Konsequenzen von vier Arten der Kopplung zwischen Witterungsfunktion und mikro-
bieller Aktivität: (a) zeitlicher Verlauf der Steuerfunktionen der mikrobiellen Aktivität 
R(T) und R(Θrel) über den Simulationszeitraum von 30 Tagen, (b) Konzentrationsverlauf 
der mikrobiellen Biomasse (Cb), (c) zeitliche Änderung der mikrobiellen Aktivität r, (d) 
Rate der CO2-Emissionen. Für eine Beschreibung der vier unterschiedlichen Varianten 
der Integration (Var 1 bis Var 4) sei auf den Text verwiesen. 
 
Um zu gewährleisten, dass eine Änderung der Witterungsbedingungen (hier der Temperatur) 
einen kontinuierlichen Einfluss auf die Modellvariablen hat, wurden in Variante 3 und 4 die 
Steuerfunktionen für die Witterung innerhalb der r-Funktion mit den Steuerfunktionen für die 
Nährstoffverfügbarkeit verknüpft (siehe Gleichung 19 und 20). Diese Art der Kopplung hat 
eine unmittelbare Reaktion des Systems auf den Temperaturabfall zur Folge2: Die mikrobielle 
Aktivität r geht innerhalb weniger Tage um etwa 50 % zurück (Var 3 und Var 4 in Abbildung 
5c). Der anfangs zurückgehende Trend der Biomassekonzentration Cb wird umgekehrt in ei-
nen leichten Wachstumstrend (Var 3 und Var 4 in Abbildung 5b). Diese Trendwende ist dar-
auf zurückzuführen, dass zwar sowohl die mikrobielle Wachstums- als auch die Sterberate 
                                                 
2 Die Funktionsverläufe sind für beide Varianten nahezu identisch, da in Variante 4 die Temperaturfunktion allein wirksam 
wird, während in Variante 3 die Temperaturfunktion durch nahezu optimale Bodenwasserbedingungen mit einem Wert nahe 
1 multipliziert wird. 
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mit der zurückgehenden mikrobiellen Aktivität verknüpft sind, die Wachstumsrate aber au-
ßerdem von Cs abhängig ist, dessen Konzentration aufgrund der geringeren mikrobiellen Ak-
tivität im Laufe der Szenarioperiode zunimmt, so dass das mikrobielle Wachstum stärker aus-
fällt als das Absterben. Die geringere Mineralisierungstendenz wird auch in Abbildung 5d 
(Var 3 und Var 4) über den Rückgang der Emissionsrate für CO2 deutlich. Beide Arten der In-
tegration liefern damit ein plausibles Modellverhalten. In das Modell integriert wird Variante 
4 (Gleichung 20), bei der das Minimum der zwei Witterungsfunktionen verwendet wird. Die-
se Art der Formulierung berücksichtigt zumindest indirekt eine gegenseitige Beeinflussung 
der Temperatur- und Wassereffekte, was nach RODRIGO et al. (1995) und anderen für die 
mikrobielle Mineralisierungs- und Nitrifikationstätigkeit  durchaus beobachtet wird.  
 
Die Änderungsrate für die Aktivität der heterotrophen Mikroorganismen unter aeroben Be-
dingungen wird dann wie folgt formuliert (siehe auch Gleichung 20): 
 
( ) ( ) ( ) ( )[ ] ( ) ( ) ( )[ ][ ]( )rRTRMinCRRTRMinNRMinC
dt
dr
relsrels −Θ⋅Θ⋅⋅= ,,,minµ  (21) 
 
Für anaerobe Bedingungen, d.h. für die Aktivität der Denitrifikantenpopulation, lautet die 
Gleichung entsprechend: 
 
( ) ( ) ( ) ( )[ ] ( ) ( ) ( )[ ][ ]( )denreldendensdenreldendenxdensden rRTRMinCRRTRMinNORMinCdt
dr
−Θ⋅Θ⋅⋅= ,,,µ
           (22) 
 
2.2.2  Wachstumsdynamik der Mikroorganismen 
Der mikrobiellen Biomasse des Ackerbodens werden im Modell zwei zentrale Funktionen 
zugeschrieben: (1) die Immobilisierung niedermolekularer wasserlöslicher C- und N-
Verbindungen mit nachfolgendem Einbau in die organische Bodensubstanz durch das Abster-
ben der Mikroorganismen und (2) der Abbau und die Mineralisierung der polymeren organi-
schen Bodensubstanz und der Pflanzenresiduen, die zur Freisetzung niedermolekularer Ver-
bindungen führen. Bestandteile der nativen organischen Bodensubstanz und der Pflanzenresi-
duen werden auf diese Art und Weise für die Pflanzen und die mikrobielle Biomasse selbst 
wieder verfügbar gemacht. Die folgende Beschreibung der Modellgleichungen für Wachstum 
und Absterben der mikrobiellen Biomasse erfolgt jeweils getrennt für den Kohlenstoff- und 
Stickstoffanteil der Population. 
 
2.2.2.1   Populationsdynamik - Kohlenstoffanteil 
Die (Netto-)Wachstumsrate dCb/dt für den C-Anteil der Mikroorganismen wird über drei 




nen Sterbeterm α(Cb) als Funktion der Biomassedichte und (3) einen Term, der die Wieder-
verwendung eines Anteils der abgestorbenen Biomasse beschreibt. Alle drei Raten werden 
proportional zur mikrobiellen Aktivität und zur Konzentration der mikrobiellen Biomasse 
formuliert: 
 
( ) ( ) ( ) ( )( )CsCdbbsbb YfCCCCrdt
dC
⋅−⋅+−⋅⋅= 1ααµ      (23) 
 
mit: 
fCd: Anteil der toten Biomasse, der in den organischen Pool Cd überführt wird  [-] 
YCs:  Substratnutzungseffizienz für Cs       [-] 
 
Mikrobielles Wachstum 
Die Rate für das mikrobielle Wachstum wird in Abhängigkeit von der aktuellen mikrobiellen 
Biomasse Cb, der mikrobiellen Aktivität r sowie der Verfügbarkeit des löslichen C-Substrates 
Cs formuliert. Der Term µ(Cs) stellt in Anlehnung an MONOD (1949) das mikrobielle 
Wachstum in Abhängigkeit von der gemessenen Konzentration des limitierenden wasserlösli-
chen C-Substrates Cs dar: 
 














  µCsmax :  maximale Wachstumsrate auf Cs  [Tag-1] 
  KCs:     Substrataffinität zu Cs   [kg ha-1 10 cm-1] 
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h       (25) 
 
 
  fCs: Gleichgewichtsanteil Cs als Anteil von Ch   [-] 
 
Die Funktion Fr(Ch) ist definiert für das Intervall [0,1]. Sie hat zur Folge, dass sich die Ge-
schwindigkeit der mikrobiellen Cs-Verwertung bei hohen Cs-Konzentrationen der maximalen 
Geschwindigkeit annähert, während sie bei Annäherung an eine untere Grenzkonzentration 
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Abbildung 6 Verlauf der Funktion Fr(Ch) bei Variation des organischen C-Gehaltes Ch im Boden 
zwischen 1 % und 3 %. 
 
Durch die Funktion Fr(Ch) wird berücksichtigt, dass die messbare Konzentration an löslichem 
Kohlenstoff im Boden nicht zu 100 % der mikrobiell verwertbaren Menge entspricht. Viel-
mehr besteht nach AZAM et al. (1989) ein gewisser Prozentsatz des wasserextrahierbaren or-
ganischen Materials aus schwer abbaubaren Verbindungen, wie z.B. Huminsäuren. Außerdem 
kann sich im ungestörten Boden im Freiland ein Teil des löslichen organischen C in nicht 
mikrobiell besiedelten Mikroporen befinden, so dass diese organische Substanz zwar mess-
technisch erfasst wird, aber nicht verfügbar ist. Es kann also davon ausgegangen werden, dass 
die aus dem Boden extrahierten Mengen an wasserlöslichem Kohlenstoff die Konzentration 
an mikrobiell verfügbarem Substrat überschätzen (NUNAN et al, 2001). Eine Korrektur um 
den variablen Faktor Fr(Ch) erscheint sinnvoll, da SIMULAT-NC für Freilandbedingungen 
konzipiert ist, wo dem Boden sowohl kontinuierlich kleine Mengen an schnellverwertbarem 
C-Substrat zufließen, als auch über die Ernteresiduen einmalig große Mengen an organischem 
Material zugeführt werden.  
 
Der mikrobiell nicht verwertbare Anteil am wasserlöslichen Kohlenstoff wird im Modell aus 
dem Gehalt an organischer Substanz im Boden abgeschätzt. Nach GREGORICH et al. (2000) 
steht die Konzentration an wasserlöslichem C mit dem bodenbürtigen C-Pool im Gleichge-
wicht. Für das Modell wird diese Gleichgewichtskonzentration als Hinweis für den Anteil der 
Cs-Menge im Boden verwendet, der nicht mehr mikrobiell abbaubar ist. Die Menge an lösli-
chem C im Boden bewegt sich in der Größenordnung zwischen 0,05 % bis 1 % des organi-
schen Kohlenstoffes: GREGORICH et al. (2000) haben 0,05 bis 0,25 % der organischen Bo-




(1986) wurde bei einer Konzentration zwischen 0,2 und 0,5 % der organischen Bodensub-
stanz der lösliche Kohlenstoff nicht weiter abgebaut. RÖVER & KAISER (1999) haben 
Gleichgewichtskonzentrationen von 0,4 bis 1,1 % der organischen Bodensubstanz gefunden. 
Bei all diesen Werten ist allerdings zu berücksichtigen, dass sie auf unterschiedlichen Extrak-
tionsmitteln und -verfahren beruhen. Sie sind damit nicht direkt vergleichbar, sondern ledig-
lich als Hinweis auf die Größenordnung des löslichen C-Anteils anzusehen. Im Modell wird 
die untere Grenzkonzentration für Cs (Fr(Ch)=0), fCs auf den Wert 0,002, d.h. auf 0,2 % von 
Ch gesetzt. Wie aus Abbildung 6 zu ersehen ist, ist bei hohen Konzentrationen an Cs der ver-
wertbare Cs-Anteil bei Böden mit hohem organischen C-Gehalt niedriger als bei Böden mit 
geringerem Gehalt an organischem Material. Diesem Funktionsverlauf liegt die Annahme 
zugrunde, dass hohe Cs-Konzentrationen (z.B. bedingt durch die Zufuhr von Ernteresiduen) 
einen Anstieg der mikrobiellen Aktivität induzieren. Dieser Anstieg führt zu einem verstärk-
ten Abbau der organischen Bodensubstanz. In Böden mit höherem organischen C-Gehalt wird 
dabei eine größere Menge an löslicher organischer Substanz, aber auch an nicht verwertbarem 
C freigesetzt, als aus Böden mit niedrigem organischen C-Gehalt.   
 
Mortalitätsrate 
Der zweite Term von Gleichung 23, die Mortalitätsrate α(Cb) der Mikroorganismen, wird von 
der mikrobiellen Aktivität r und der aktuellen Mikroorganismenkonzentration Cb gesteuert. 
Der Term α(Cb) setzt sich zusammen aus der maximalen Sterberate αmax und einer Funktion 
Kapα(Cb), die die Sterberate αmax in Abhängigkeit von der mikrobiellen C-Konzentration Cb 
variiert:  
 




( )( )2exp115)( bb CbCKap ⋅−−⋅=α         (27) 
 
  αmax:  maximale Mortalitätsrate   [Tag-1] 
  b:  Parameter      [(kg C ha-1 10 cm-1)-2] 
 
 
Hinter dieser Art, die Sterberate zu variieren, steht die Annahme, dass es auch bei unbegrenz-
ter Substratverfügbarkeit und optimalen Witterungsbedingungen (d.h. r → 1) kein unbegrenz-
tes (Netto-)Wachstum geben kann. Die nach außen sichtbare Einschränkung des Wachstums 
kann im Modell entweder durch Verminderung der maximalen Wachstumsrate µCsmax erreicht 
werden oder durch Erhöhung der maximalen Sterberate αmax. Für SIMULAT-NC wird ange-
nommen, dass sich die Sterberate mit zunehmend dichter werdender mikrobieller Besiedlung 
erhöht. Schnelles Wachstum, verbunden mit einer steigenden Besiedlungsdichte, führt zu ei-
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ner behinderten Sauerstoff- und Substratdiffusion und einer erhöhten Konzentration an 
mikrobiellen, zum Teil toxischen Stoffwechselprodukten, die dazu führen, dass das betrachte-
te Habitat für die Mikroorganismenpopulation zunehmend unkomfortabler wird und sich die 
Sterberate erhöht. 
 
Die Auswirkung der mikrobiellen Dichte auf die Sterberate wurde eingeführt, um eine be-
schleunigte Umwandlung von wasserlöslichem C und Nmin in die organische Bodensubstanz 
darzustellen, bei dem die Mikroorganismenpopulation als sehr kurzfristiger Zwischenspeicher 
für Nmin fungiert. Auf diese Art und Weise ließe sich das oft beobachtete Phänomen deuten, 
dass nach einer Düngerapplikation ein Großteil des mineralischen Stickstoffes sehr schnell 
aus der Bodenlösung "verschwindet", aber nicht in der mikrobiellen Biomasse nachweisbar 
ist. Eine mögliche Erklärung wäre die schnelle Überführung des Düngerstickstoffes über die 
mikrobielle Biomasse in die organische Bodensubstanz, wie ihn z.B. BENDING et al. (1998) 
annehmen, die keinen Anstieg des mikrobiellen Biomasse-N nachweisen konnten. Aufgrund 
der Größe des organischen Pools ist der „verschwundene“ mineralische Stickstoff dort nur 
mit großem Messaufwand, wie z.B. mit 15N markiertem Dünger, nachzuweisen. Die Ergeb-
nisse entsprechender Experimente mit 15N-markiertem Dünger werden von NIEDER et al. 
(1995a) in diese Richtung interpretiert.  
 
Der Parameter b in Gleichung 27 wird so gewählt, dass die Funktion Kapα(Cb), bei einer für 
den betrachteten Boden als charakteristisch angesehenen Biomassekonzentration Cb, den 
Wert eins annimmt. Unterschreitet die aktuelle  Biomassekonzentration diese charakteristi-
sche Dichte, so wird die Sterberate verringert. Eine Überschreitung des Wertes führt dagegen 
zu einer Beschleunigung des Absterbens. Für die Ermittlung der typischen mikrobiellen Bio-
masse eines Bodens werden Angaben von ANDERSON & DOMSCH (1989) genutzt. Sie 
konnten, basierend auf der Untersuchung von 134 Agrarböden Mitteleuropas, einen signifi-
kanten Zusammenhang herstellen zwischen dem organischen Kohlenstoffgehalt und der Be-
wirtschaftungspraxis eines Bodens einerseits und der mikrobiellen Biomassekonzentration Cb 
dieser Böden andererseits. In Abhängigkeit von der Bewirtschaftung und der Düngepraxis 
geben sie für den mikrobiellen Biomasseanteil eine Spanne von im Mittel 2,4 % (für Dauer-
monokulturen) bis 4 % (bei Zufuhr organischer Düngung) der organischen Bodensubstanz an. 
Der lineare Zusammenhang zwischen mikrobiellem Biomasseanteil und organischem C-
Gehalt des Bodens ist nur gültig bis zu einem Corg-Gehalt von 2,5 %. Damit kann die charak-
teristische Biomasse-C-Konzentration für eine spezifische Bewirtschaftungs- und Düngeform 
näherungsweise ausgedrückt werden als eine Fraktion fCb der organischen Bodensubstanz Ch.  
 
Die Auflösung von Gleichung 27 nach b und die Substitution der "typischen" mikrobiellen 












 fCb:  „typischer“ Anteil Biomasse-C an organischer Bodensubstanz  [-]. 
 
 


















CKapα        (29) 
 
Der Verlauf von Kapα(Cb) für unterschiedliche organische C-Gehalte im Boden und unter der 
Annahme, dass die typische Biomasse-C-Konzentration Cb = 2,5 % von Ch beträgt, ist in 
Abbildung 7 wiedergegeben. Diese Funktion hat durch ihren direkten Bezug zur organischen 
Bodensubstanz den Vorteil, dass sie für unterschiedliche Böden und unterschiedliche Boden-
schichten mit variablen Ch- und Cb-Konzentrationen eingesetzt werden kann (Pedotransfer-
funktion). Mit zunehmender Überschreitung der "typischen" Mikroorganismenkonzentration 
reagiert die Funktion immer sensibler, d.h. die effektive Sterberate wird größer und der Stoff-
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Abbildung 7 Verlauf der Funktion Kapα(Cb) für unterschiedliche Gehalte des Bodens an organischer 
Bodensubstanz (Ch). Mit Cb = 2,5 % von Ch. 
 
In Tabelle 2 sind typische Biomasseanteile im Boden für die von ANDERSON & DOMSCH 
untersuchten Bewirtschaftungsformen aufgeführt. Für die Simulation eines Standortes kann 
der Wert für fCb, je nach aktueller Bewirtschaftungsform des Schlages ausgewählt werden. 
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Für Böden mit wechselnder Fruchtfolge ergab sich nach Untersuchungen von ANDERSON & 
DOMSCH eine mikrobielle Biomassekonzentration in Höhe von 2,5 % der organischen Bo-
densubstanz. Dieser Wert wird in der vorliegenden Arbeit genutzt, wenn die Vorgeschichte 
eines Bodens nicht bekannt ist.  
 
Tabelle 2 Mikrobielle Biomasse als Anteil der organischen Bodensubstanz Corg in Abhängigkeit 
von Bewirtschaftungsform und Düngepraxis (nach ANDERSON & DOMSCH, 1989).  
Bewirtschaftungsform Art der Düngung Biomasseanteil in % der org. 
Bodensubstanz 
Monokultur NPK 2,36 
 Stroh oder Wirtschaftsdünger 2,57 
 Gründüngung oder Stroh und 
Gründüngung 
4,04 
Fruchtwechsel NPK 2,90 
 Stroh oder Wirtschaftsdünger 2,51 




Für den dritten Term in Gleichung 23 (α(Cb)*(1-fCd)*YCs) wird davon ausgegangen, dass das 
Absterben der Mikroorganismen zu einer Lysis der Zellen führt, so dass der lösliche Anteil 
der Zellbestandteile (1-fCd) als Substrat für die lebenden Zellen zur Verfügung steht. MA-
RUMOTO et al. (1982) haben mit Hilfe von Inkubationsversuchen mit 14C- und 15N-
markierten Mikroorganismen herausgefunden, dass dieser Anteil bei 45 % der abgestorbenen 
Biomasse liegt, während 55 % in die organische Bodensubstanz überführt werden. Der dritte 
Term stellt somit den Anteil (1-fCd) der abgestorbenen und lysierten Biomasse dar, der noch 
im selben Zeitschritt als mikrobielles Substrat verwertet und in den Pool Cb rücküberführt 
wird. Der verbleibende Anteil fCd besteht aus den strukturbildenden Bestandteilen der abge-
storbenen mikrobiellen Biomasse, wie z.B. Zellwandmaterial. Er wird in den labilen Kohlen-
stoffpool Cd überführt. Der Anteil YCs der löslichen Fraktion der abgestorbenen Biomasse 
stellt die Substratnutzungseffizienz dar. Er wird für den Aufbau neuer mikrobieller Biomasse 
verwendet, während die Fraktion (1-YCs) den Energieverbrauch bei der Verwertung der abge-
storbenen mikrobiellen Substanz wiederspiegelt und dem CO2-Pool zufließt.   
 
2.2.2.2  Populationsdynamik - Stickstoffanteil 
Der Kohlenstoff- und der Stickstoffanteil der mikrobiellen Biomasse sind über ein in Grenzen 
variables C/N-Verhältnis gekoppelt (siehe unten). Als mineralische N-Quelle dient der 
Mikroorganismenpopulation in erster Linie Ammonium (GISI, 1990, PANSU et al., 1998, 
PURI & ASHMAN, 1999), das als Mineralisierungsprodukt der N-haltigen organischen Bo-
densubstanz anfällt. Den Untersuchungen von MOLINA et al. (1990) folgend, wird in SI-
MULAT-NC organischer Stickstoff extrazellulär bis zur mineralischen Form (NH4+) umge-




Hypothese). In SIMULAT-NC wird unter aeroben Bedingungen auch NO3- für den Aufbau 
mikrobieller Biomasse verwertet, allerdings in geringerem Ausmaß als NH4+.  
 
Die (Netto-)Wachstumsrate des N-Anteils der mikrobiellen Biomasse wird in vier Termen be-
schrieben. Die N-Immobilisierung ist in den ersten zwei Termen von Gleichung 30 formuliert 
(µ(NO3) bzw. µ(NH4)), der dritte Term stellt die Sterberate des N-Anteils der mikrobiellen 
Biomasse dar, während der vierte Term Nrec die Wiederverwertungsrate des N-Anteils der ab-
gestorbenen und lysierten mikrobiellen Biomasse beschreibt: 
  
( ) ( )( ) ( ) recbbbbbb NNrCNCNCCrNONHdt
dN
−⋅⋅−−⋅⋅⋅+= )(max34 αµµ    (30) 
 
mit: 
NCbmax:  maximales N/C-Verhältnis der mikrobiellen Biomasse  [-] 
NCb: aktuelles N/C-Verhältnis der mikrobiellen Biomasse  [-] 
 
N-Immobilisierung 
Die Immobilisierung des mineralischen Stickstoffes durch die Mikroorganismenpopulation 
des Bodens wird in SIMULAT-NC über Michaelis-Menten-Kinetiken beschrieben: 
 












µ         (31) 
 
mit 
 µNH4max: maximale Immobilisierungsrate für NH4+   [Tag
-1] 
 NH4*:  NH4+ Grenzkonzentration     [kg ha-1 10 cm-1] 
















µ         (32) 
 
mit 
 µNO3max: maximale Immobilisierungsrate für NO3-   [Tag
-1] 
 NO3*:  NO3- Grenzkonzentration     [kg ha-1 10 cm-1] 
 KNO3:  Michaelis-Menten-Konstante für NO3-  [kg ha-1 10 cm-1] 
 
Da das Modell mit Labordaten kalibriert wird und auf Freilandbedingungen angewendet wer-
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den soll, werden die Grenzkonzentrationen NO3* für Nitrat und NH4* für Ammonium einge-
führt. Sie spiegeln die N-Mengen wider, die in ungestörten Böden mikrobiell nicht zugänglich 
sind, aber bei Laborinkubationen und Nmin-Messungen durch Vorbehandlung der Böden (wie 
z.B. Zerkleinern und Sieben) freigesetzt werden. Die Werte für NO3* und NH4* liegen in der 
Größenordnung von 1-2 kg N ha-1 10 cm-1. Sie stellen die Konzentrationen dar, die unter Frei-
landbedingungen nicht mehr unterschritten werden.  
 
Die maximalen Immobilisierungsraten für NO3- und für NH4+ werden wie bei BLAGO-
DATSKY & RICHTER (1998) durch Multiplikation mit dem Term (NCbmax-NCb) variiert. 
Dieser Term beschreibt die Differenz zwischen dem maximalen und dem aktuellen N/C-
Verhältnis der mikrobiellen Biomasse. Die Größe NCbmax stellt das maximale N/C-Verhältnis 
dar, das von der mikrobiellen Aktivität r abhängt: 
 
256,007,0max +⋅= rNCb          (33) 
 
Der Mikroorganismenpopulation wird hier mit wechselnder Aktivität eine variierende stoffli-
che Zusammensetzung zugeschrieben: Bei höherer Aktivität ist das C/N Verhältnis enger als 
bei niedrigerer Aktivität. Dies entspricht z.B. einem erhöhten Gehalt an N-haltigen Verbin-
dungen wie Enzymen und RNS bei verstärktem Wachstum der Population (siehe Kapitel 
2.2.1). Ein weiterer Erklärungsansatz ist, dass der Anteil der Bakterien an der Gesamtbiomas-
se bei hoher Konzentration an schnell verfügbarem Substrat steigt. Das C/N-Verhältnis von 
Bodenbakterien, die unter optimalen Bedingungen inkubiert werden, variiert zwischen 3 und 
6, während Bodenpilze, ebenfalls unter optimalen Bedingungen, ein weiteres C/N-Verhältnis 
zwischen 7 und 12 aufweisen (JENKINSON, 1976, ANDERSON & DOMSCH, 1980, MOO-
RE et al., 2000). 
 
Der Gradient zwischen aktuellem und maximalem N/C Verhältnis (NCbmax - NCb) wirkt somit 
als Triebkraft der N-Immobilisierung. Das heißt, die N-Aufnahme der mikrobiellen Biomasse 
wird sowohl durch das äußere N-Angebot als auch einen inneren N-Sättigungsgrad gesteuert, 
vergleichbar zur Formulierung des Kohlenstoffkonsums der Mikroorganismen im Modell von 
SMITH (1982). Das minimale C/N Verhältnis (= maximale N/C Verhältnis) wird mit zuneh-
mender Aktivität r immer enger. Es geht gegen C/N = 3,9, wenn r → 0, während das C/N-
Verhältnis sich dem Wert 3,1 annähert, wenn die Population ihre maximale Aktivität (r → 1) 
erreicht.  
 
Die variable Gestaltung des C/N-Verhältnisses der mikrobiellen Biomasse wird gestützt von 
Beobachtungen von MOORE et al. (2000), der in Abhängigkeit von der Feldfrucht eine sehr 
viel stärkere Fluktuation des Biomasse-N-Gehaltes als des Biomasse-C-Gehaltes fand. Diese 
Fluktuation führte an einem Untersuchungsstandort zu sehr engen mittleren C/N-
Verhältnissen zwischen 3,5 (Alfalfa) und 5,2 (Mais). An einem anderen Untersuchungsstand-




Variation kann somit auch von den angebauten Feldfrüchten abhängig sein. DENDOOVEN et 
al. (2000) haben bei Inkubationsversuchen im Labor über einen Zeitraum von 180 Tagen ei-
nen Anstieg des mikrobiellen C/N-Verhältnisses von 3,6 (Tag 0) auf 7,8 (Tag 63) gefunden, 
das bis zum Tag 140 wieder auf 4,4 zurückging. Bei dem Versuch, die beobachtete NO3--
Dynamik und Mineralisierung der organischen Substanz mit einem Modell zu simulieren, 
ziehen auch sie ein variables C/N-Verhältnis der mikrobiellen Biomasse in Betracht. Auch 
VAN VEEN et al. (1984) erlauben in ihrem Modell eine Veränderung des C/N Verhältnisses 
zwischen 5 und 15 in Abhängigkeit von der Konzentration an mineralischem Stickstoff im 
Boden. Sie begründen dies mit der Beobachtung, dass Mikroorganismen in der Lage sind, auf 
erhöhten osmotischen Druck (z.B. bei Austrocknung des Bodens) mit der zellinternen Akku-
mulation von organischer Substanz, aber auch von Ionen, zu reagieren.  
 
Mortalitätsrate 
Der dritte Term in Gleichung 30 stellt die Mortalitätsrate des N-Anteils der mikrobiellen 
Biomasse dar. Die Formulierung entspricht der für den C-Anteil der mikrobiellen Biomasse. 
Für den letzten Term in Gleichung 30 wird angenommen, dass der lösliche N-Anteil (1-fCd) 
der abgestorbenen und lysierten Biomasse im selben Zeitschritt wieder verwertet wird: 
 














NCfNrCN α       (34) 
 
Die Geschwindigkeit der Wiederaufnahme wird, ähnlich wie die Nmin-Immobilisierung, durch 
den Gradienten zwischen dem aktuellen und dem maximalen N/C-Verhältnis der mikrobiellen 
Biomasse gesteuert (im letzten Term von Gleichung 34 als Verhältnis der beiden Größen NCb 
und NCbmax ausgedrückt). Je näher das aktuelle N/C-Verhältnis der mikrobiellen Biomasse 
dem maximalen N/C-Verhältnis ist, desto mehr NH4+ wird auf diese Weise aus der abgestor-
benen Biomasse in die Bodenlösung freigesetzt.  
2.3 Umwandlung der organischen Bodensubstanz  
Die organische Substanz des Bodens dient als Quelle lebensnotwendiger Nährstoffe für Mik-
roorganismen und Pflanzen sowie als mittel- bis langfristiger chemischer Speicher für Energie 
und Synthesematerial. Die organische Substanz wird in SIMULAT-NC vereinfachend in drei 
Kompartimente unterteilt, denen jeweils eine unterschiedliche maximale Abbaurate sowie ei-
ne unterschiedliche Rolle bei der Bereitstellung von Nährstoffen zugeordnet wird. Eine Un-
terscheidung zwischen wasserlöslicher und wasserunlöslicher organischer Substanz ist mess-
technisch noch möglich und aus der Sicht des gewählten Modellansatzes mit seinem starken 
Fokus auf die Dynamik des mikrobiellen Biomasse-Pools auch notwendig. Eine weitere Un-
terteilung des hochpolymeren Anteils ist jedoch extrem schwierig, da diese organische Sub-
stanz durch ein Kontinuum unterschiedlich energiereicher chemischer Bindungen charakteri-
siert ist, deren Stärke letztlich die biologische Verwertbarkeit der organischen Stoffe be-
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stimmt. Aufgrund dieser Problematik wird die polymere organische Substanz in nur zwei 
Kompartimente aufgeteilt, von denen das mittelschwer abbaubare labile Kompartiment (Cd, 
Nd) zur Aufnahme von Ernteresiduen dient und das langsam abbaubare stabile Kompartiment 
(Ch, Nh) den Hauptanteil der organischen humosen Substanz des Bodens darstellt. Durch die 
Größe und chemische Stabilität dieses Humuspools wird das Überdauern der lebendigen An-
teile des Systems über längere Zeiträume gewährleistet. Im folgenden Kapitel wird die Dy-
namik der drei Komponenten der organischen Substanz des Bodens, nach C- und N-Anteil ge-
trennt, dargestellt. 
2.3.1 Umsatz der organischen C-Komponenten 
Das Modell enthält drei organische C-Pools, die die gesamte organische C-Substanz des Bo-
dens abdecken: eine wasserlösliche, mikrobiell direkt verwertbare C-Quelle (Cs), eine labile 
mittelschnell abbaubare C-Quelle (Cd) sowie eine stabile, nur sehr langsam abbaubare C-
Quelle (Ch). Der Abbau aller drei Kohlenstoffklassen wird mit Hilfe von Michaelis-Menten-
Kinetiken beschrieben (MICHAELIS & MENTEN, 1913). Allerdings wird nur der lösliche 
Kohlenstoff Cs mikrobiell direkt verwertet. Für die beiden anderen Substanzklassen Cd und Ch 
wird angenommen, dass sie außerhalb der mikrobiellen Zellen, d.h. durch Exoenzyme 
schrittweise zum wasserlöslichen C-Substrat Cs abgebaut werden müssen und erst dann in die 
Zelle aufgenommen werden können. Dieser Annahme liegt die Beobachtung zugrunde, dass 
organische N-Verbindungen ebenfalls erst zellextern bis zum Ammonium, also einem sehr 
kleinen Molekül, abgebaut werden, bevor sie ins  Zellinnere gelangen (MOLINA et al., 
1990). 
 
Umsatzrate des wasserlöslichen Pools Cs 
Bei der Cs-Verwertung werden der Substanzverbrauch für die Synthese der mikrobiellen 
Zellbiomasse sowie Wachstums- und Erhaltungsatmung der Mikroorganismen in Abhängig-
keit von der Biomassekonzentration Cb und der mikrobiellen Aktivität r berücksichtigt (zu-
sammen gefasst im 1. Term von Gleichung 35): 
 















Qs: externer Quellenterm (Pflanzenresiduen u.a.) [kg ha-1 10 cm-1 Tag-1] 
YCs:  mikrobielle Nutzungseffizienz des Substrates Cs [-]   
mnCs: mikrobieller Erhaltungsumsatz auf Cs  [Tag-1] 
 
Die Cs-Neubildung erfolgt in erster Linie durch den mikrobiellen Abbau des labilen organi-













maxηη           (36) 
 
mit 
 ηCdmax:  maximale Abbaurate für den C-Pool Cd  [Tag-1] 
 KCd:  Michaelis-Menten-Konstante für Cd   [kg ha-1 10 cm-1] 
 
 
Als weitere Quelle für löslichen organischen Kohlenstoff (Cs) steht der Humus-Pool (Ch) zur 
Verfügung. Bei seinem Abbau geht der Anteil fhCs direkt in den Cs-Pool über. Die Abbaurate  










maxηη           (37) 
mit 
 ηChmax: maximale Abbaurate für den Humus-C-Pool  [Tag-1] 
 KCh:   Michaelis-Menten-Konstante für Ch    [kg ha-1 10 cm-1] 
 
Im Quellterm Qs in Gleichung 35 sind außerdem drei weitere Cs-Quellen zusammengefasst, 
deren Flussraten durch das in SIMULAT integrierte Pflanzenmodul sowie das Stofftrans-
portmodell vorgegeben sind (Beschreibung in Kapitel 4): 
 
1. Während der Vegetationsperiode stellen abgestorbene Wurzelbiomasse und Wurzelaus-
scheidungen des Pflanzenbewuchses, wie z.B. Exsudate und Mucilage, eine kontinuierli-
che Quelle für lösliche organische Substanz (Cs) dar. Beide Arten der Cs-Zufuhr werden 
über einen Abbauterm erster Ordnung im Wurzelwachstumsteil des Pflanzenmodells zu-
sammen gefasst. Je nach Wurzeldichte in einem Bodenkompartiment von 10 cm Stärke 
gelangt eine gewisse Menge an Biomasse (in kg Trockenmasse) in die betrachtete Tiefen-
stufe. Die Trockenmasse wird umgerechnet in C- bzw. N-Einheiten und auf die Stoffkom-
partimente von SIMULAT-NC verteilt. Es wird vereinfachend angenommen, dass es sich 
bei der absterbenden Wurzelbiomasse hauptsächlich um Haarwurzeln handelt, die voll-
ständig in den Cs-Pool überführt werden können, da der Anteil strukturbildender Elemen-
te, wie z.B. Zellwandmaterial, gering ist. Der N-Anteil der absterbenden Wurzelbiomasse 
und Exsudate fließt direkt in den NH4+-Pool. 
2. Nach jeder Ernte fließt ein, je nach Fruchtart, variierender Anteil der Ernterückstände so-
wie ein Teil der im Boden verbliebenen Wurzelbiomasse in den Cs-Pool. Die polymeren 
wasserunlöslichen Bestandteile der Ernterückstände werden in den Cd- bzw. Nd-Pool ü-
berführt. Die Wurzelbiomasse wird dabei proportional zur Wurzeldichte in einer Boden-
schicht über die gesamte Durchwurzelungstiefe verteilt. Die oberirdischen Ernterückstän-
de, wie z.B. Stoppeln werden vom SIMULAT-Pflanzenmodell in die oberste Boden-
schicht (0-10 cm) in SIMULAT-NC überführt.  
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3. Mit dem Fluss des Bodenwassers zwischen den betrachteten Bodenschichten kann wasser-
lösliche organische Substanz (Cs) in tiefere Bodenschichten verlagert werden. 
 
Umsatzrate des labilen organischen Pools Cd 
Der labile und relativ zu den anderen organischen Pools mittelschnell abbaubare Kohlenstoff-
pool (Cd) dient im Modell in erster Linie zur Aufnahme der nichtlöslichen C-Bestandteile der 
Ernteresiduen. Aber auch ohne Biomassezufuhr von außen wird er ständig neu gebildet und 
abgebaut. In SIMULAT-NC sind, abgesehen von der Zufuhr an organischer Substanz über 
das Pflanzenmodul, vier Flüsse am Ab- und Aufbau des Pools beteiligt.  
 
Es wird zwischen zwei Cd-Quellen unterschieden: (1) fließt die Fraktion fCd der abgestorbe-
nen und lysierten mikrobiellen Biomasse in den Cd-Pool (1. Term Gleichung 38); (2) geht 
beim mikrobiellen Abbau des Humuspools Ch der Anteil (1-fhCs) des Abbauproduktes in den 
Cd-Pool über (2. Term Gleichung 38). Da sowohl die mikrobielle Sterberate als auch der Hu-
musabbau proportional zu Konzentration und Aktivität der Mikroorganismen formuliert sind, 
werden beide Terme mit r*Cb multipliziert: 
 
( ) ( ) ( ) ( )( ) ( ) ddhumdhCshCdbbd QCTRkCfCfCCrdt
dC
+⋅⋅−−−⋅+⋅⋅⋅= ηηα 1   (38) 
 
mit 
khum: maximale Humifizierungsrate des Cd-Pools  [Tag-1] 
Qd: externe Quelle (Pflanzen- und Wurzelreste)   [kg ha-1 10 cm-1 Tag-1]  
 
Der Abbau der organischen Cd-Fraktion erfolgt in erster Linie durch die Mikroorganismen. 
Hier bestimmen die Mikroorganismenkonzentration Cb und ihre Aktivität r sowie die Cd-
Konzentration selber die Geschwindigkeit des Prozesses (3. Term Gleichung 38). Der Cd-Pool 
ist außerdem Ausgangssubstanz für die Humusbildung. So trägt die abiotische Polymerisie-
rung der Lignine zu Huminstoffen zur Verringerung der Cd-Konzentration bei. Es kann aber 
der gesamte Cd-Pool, ohne Aufteilung in Lignin- und Nicht-Lignin-Fraktion, in diesen Pro-
zess einbezogen werden, da nach ZIECHMANN (1994) und FOOKEN (1999) auch Cellulo-
sen durch Umwandlung in Polyphenole und Chinone und anschließende Polymerisierung an 
der Humusbildung beteiligt sind. Da die Polymerisierung ohne direkte Beteiligung der mikro-
biellen Biomasse abläuft, wird die Rate der Humusbildung über eine Kinetik 1. Ordnung und 
nur in Abhängigkeit von der Cd-Konzentration und der Temperatur formuliert (4. Term in 
Gleichung 38).  
 
Der Quellterm Qd repräsentiert den Zufluss an Ernteresiduen in den Cd-Pool. Zum Zeitpunkt 
der Ernte wird der polymere C-Anteil der oberirdischen Pflanzenteile in den Cd-Pool der o-
bersten Bodenschicht (0-10cm) überführt. Der polymere Anteil der Wurzelbiomasse wird un-
ter Berücksichtigung der zum Zeitpunkt der Ernte vorliegenden Durchwurzelungsdichte über 




Umsatzrate des stabilen organischen Pools Ch 
Aus den bisher beschriebenen Modellgleichungen ergibt sich die Konzentrationsänderung des 
Humuspools (Ch) aus der Geschwindigkeit des mikrobiellen Abbaus der Humussubstanz so-
wie der Humifizierungsrate des labilen organischen Pools (Cd): 
 
( ) ( ) bhdhumh CrCCTRkdt
dC
⋅⋅−⋅⋅= η         (39) 
 
Der mikrobiell abgebaute Humus-C-Anteil fließt sowohl dem löslichen C-Pool Cs (Anteil fhCs) 
als auch dem labilen C-Pool Cd zu (Anteil 1-fhCs). Diese Annahme erscheint gerechtfertigt, da 
Humus sowohl aus schwerer verwertbaren, zum Teil aromatisch stabilisierten Komponenten, 
aber auch aus kurzen und reaktiven Seitenketten besteht, die durch enzymatische Abspaltung 
wasserlöslich und damit teilweise mikrobiell verwertbar gemacht werden können. 
 
CO2-Emissionen   
Die CO2-Emissionen des Bodens spiegeln bei Abwesenheit von Pflanzen und Kleinstlebewe-
sen den Energiebedarf der Mikroorganismenpopulation wider. Das Ausmaß dieses Energie-
verbrauchs wird durch zwei Prozesse bestimmt: 
 
1. das mikrobielle Wachstum, wobei hier sowohl der messbare Zuwachs an Biomasse auf 
dem löslichen organischen Substrat, aber auch das sogenannte kryptische (= verborgene) 
Wachstum auf der abgestorbenen mikrobiellen Biomasse eine Rolle spielt. Außerdem  
2. die Erhaltungsatmung, für die der Energieverbrauch berücksichtigt wird, der unabhängig 
von Wachstumsprozessen gedeckt werden muss. Hier sind die Aufrechterhaltung von Io-
nengradienten, Nährstofftransporte durch die mikrobielle Zellwand oder Reparaturvor-
gänge zu nennen. Dieser Energiebedarf spielt nach PIRT (1965) für die C-Bilanz insbe-
sondere in Situationen mit Mangel an C-Substrat, wie sie in mitteleuropäischen Agrarbö-
den bei fehlendem Pflanzenbewuchs herrschen können, eine wichtige Rolle. 
 
In SIMULAT-NC wird die Rate der CO2-Entwicklung wie folgt abgebildet: 
 
















  (40) 
 
Mit dem ersten Term werden Wachstums- und Erhaltungsatmung auf dem löslichen C-
Substrat Cs als Funktion der mikrobiellen Aktivität und Dichte beschrieben. Der erste Term in 
der Klammer gibt den Cs-Gesamtverbrauch der Mikroorganismen abzüglich des Anteils wi-
der, der für die Synthese mikrobieller Biomasse verbraucht wird. Der Erhaltungsumsatz mnCs 
wird durch Multiplikation mit der Aktivität r variabel und abhängig vom Aktivitätszustand 
der Mikroorganismen bzw. der Substratversorgung formuliert, wie von LETTAU & KUZY-
AKOV (1999) und KNAPP et al. (1983) beschrieben. Das heißt, es wird davon ausgegangen, 
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dass der Erhaltungsbedarf der dormanten Mikroorganismenfraktion vernachlässigbar ist. Der 
zweite Term der Gleichung beschreibt die Wachstumsatmung auf dem Kohlenstoffsubstrat, 
das durch Lysis der abgestorbenen mikrobiellen Biomasse zur Verfügung steht.    
2.3.2 Umsatz der organischen N-Komponenten 
Das komplexe Wechselspiel von Stickstoffmineralisierung und -immobilisierung ist der 
grundlegende Prozess des Stickstoffzyklus in landwirtschaftlich genutzten Böden. Er be-
stimmt die N-Verfügbarkeit für den Pflanzenbestand und beeinflusst damit die Höhe der Ern-
teerträge. Die mikrobielle Biomasse des Bodens nimmt einerseits die Rolle eines Konkurren-
ten um den mineralischen Stickstoff im Boden ein, stellt aber andererseits durch Mineralisie-
rung der organischen Bodensubstanz Stickstoff bereit, der auch für den Pflanzenbestand ver-
fügbar ist. Im folgenden Abschnitt wird die Neubildung und Mineralisierung des Stickstoffan-
teils der organischen Bodensubstanz beschrieben. Da C und N in der organischen Substanz 
eng gekoppelt sind, gibt es, ähnlich wie im C-Modell einen mittelschnell abbaubaren labilen 
Pool (Nd) sowie einen langsam abbaubaren Speicherpool (Nh). Das Pendant zum wasserlösli-
chen Cs-Pools als mikrobiell direkt verwertbares Substrat stellt im N-Modell von SIMULAT-
NC der NH4+-Pool dar.  
 
Umwandlung des labilen Pools Nd 
Die labile Fraktion Nd dient hauptsächlich zur Aufnahme des N-Anteils der Ernteresiduen. Es 
werden zwei Abbauwege für das Modellkompartiment Nd berücksichtigt (siehe Gleichung 
41):  
1. Der Hauptabbaupfad dieser Fraktion verläuft über die Mikroorganismenpopulation, 
die den organischen Stickstoff in einem Schritt bis zum Ammonium abbaut. Dieser 
Pfad ist in Form der Abbaufunktion r*Cb*η(Cd) durch Multiplikation mit dem N/C-
Verhältnis der labilen organischen Fraktion realisiert (2. Term in Gleichung 41). Es 
werden dieselben Abbauraten verwendet wie für den Abbau des C-Anteils.  
2. Ein weiterer Abbauweg trägt über die Rate khum, analog zum Cd-Pool, über die Poly-
merisierung zur Humusbildung bei (vorletzter Term in Gleichung 41).  
 



















           (41) 
 
Als Quelle für den labilen organischen N-Pool (Nd) dienen drei Kompartimente: 
1. Der N-Anteil der strukturbildenden Elemente der abgestorbenen mikrobiellen Bio-
masse fließt dem Modellkompartiment Nd zu. Er ist proportional zur Konzentration an 
mikrobiellem N, der dichteabhängigen Sterberate α(Cb) und der mikrobiellen Aktivität 
r.  
2. Der Anteil (1-fhCs) der mikrobiellen Abbauprodukte des Humuspools Nh fließt dem 




3. Über den Quellterm QNd  erfolgt ein Zufluss an organischem N aus den Ernteresiduen. 
Nach der Ernte fließt der N-Anteil der oberirdischen Pflanzenresiduen in die oberste 
Bodenschicht (0-10 cm). Weiterhin wird der polymere N-Anteil der Wurzelbiomasse 
mit Hilfe der für den Erntezeitpunkt berechneten Durchwurzelungsdichte über alle 
Bodenschichten verteilt, die zum Zeitpunkt der Ernte durchwurzelt sind. 
 
Umsatzrate des stabilen organischen N-Pools Nh 
Die Neubildungs- und Zersetzungsrate des N-Anteils der Humusfraktion (Nh) ist entsprechend 
dem C-Anteil formuliert: 
 









⋅⋅+⋅⋅⋅−= η        (42) 
 
Der N-Anteil der Humusfraktion wird, wie der C-Anteil, mikrobiell abgebaut. Eine Nachlie-
ferung an humosem Stickstoff geschieht über die Polymerisierung der N-Komponente Nd der 
labilen organischen Fraktion. Die Geschwindigkeit dieses Prozesse wird über die Temperatur 
und die Nd-Konzentration des Bodens geregelt. 
2.4 Dynamik der anorganischen N-Komponenten 
Die anorganischen Stickstoffverbindungen im Boden unterliegen, anders als das wichtigste 
Mineralisierungsprodukt des Kohlenstoffzyklus CO2, einer Vielzahl von Umwandlungen, die 
zum Teil erwünscht sind, zum Teil aber auch unerwünschte Auswirkungen haben. So spielen 
die Stickstoffverluste durch Denitrifikation, d.h. vor allem die Bildung von Distickstoffoxid 
(N2O) und molekularem Stickstoff (N2) sowie die Nitratauswaschung unter dem Gesichts-
punkt der Umweltbelastung eine wichtige Rolle.  
 
Im Modell werden die Konzentrationen und Flussraten der anorganischen Verbindungen 
NH4+, NO3-, NO2-, N2O und N2 abgebildet (siehe Abbildung 8). Als Prozesse werden die 
Nitrifikation sowie zwei Wege der Denitrifikation (heterotroph und autotroph) berücksichtigt. 
Die Nitratverlagerung sowie die Nmin-Aufnahme der Pflanze werden durch Kopplung mit dem 




























Abbildung 8 Flüsse zwischen den anorganischen Stickstoffkomponenten des Modells. 
2.4.1 Nitrifikation und Denitrifikation 
Nitrifikation und Denitrifikation sind die Prozesse, die eine Umwandlung und energetische 
Nutzung der wichtigsten anorganischen N-Verbindungen im Boden gewährleisten. Die Nitri-
fikation bietet den Nitrifikantenpopulationen im Boden NH4+ (und NO2-) als Energiequelle 
und sorgt gleichzeitig für die Bereitstellung des leichter pflanzenverfügbaren, aber auswasch-
baren NO3-. Die Denitrifikation erlaubt eine fortgesetzte Mineralisierungstätigkeit und ein 
Überdauern der Mikroorganismen des Bodens auch unter anaeroben Zuständen. Da beide 
Prozesse im Modell über gemeinsame Zwischenprodukte miteinander verknüpft sind, werden 
sie hier in einem Kapitel behandelt.  
 
Die Nitrifikation wird im folgenden Abschnitt behandelt. Die Denitrifikation, d.h. die Bildung 
von N2O und N2, wird auf zweierlei Weisen modelliert, die sich dadurch unterscheiden, wie 
der Zustand des Sauerstoffmangels abgeleitet wird: Zunächst wird der Modellteil beschrieben 
bei dem die Überschreitung eines Grenzwertes beim relativen Wassergehalt zum anaeroben 
Zustand und damit zum Einsetzen der Denitrifikation führt („heterotrophe Denitrifikation“). 
Zum Abschluss dieses Kapitels wird der Modellteil beschrieben, bei dem davon ausgegangen 
wird, dass eine starke Nitrifikationstätigkeit zu anaeroben Mikrosites und damit zur N2O-
Bildung durch Teile der Nitrifikantenpopulation führt („autotrophe Denitrifikation“).  
 
2.4.1.1  Nitrifikation 
Im Nitrifikationsmodell wird NH4+ in Abhängigkeit von der mittleren Tagestemperatur einer 




schenverbindung NO2- in NO3- umgewandelt. Die Umwandlungsraten ηnit1(NH4) und 
ηnit2(NO2) sind als Sättigungsfunktionen nach Michaelis-Menten formuliert. Der erste Reak-
tionsschritt, d.h. die Oxidation von NH4+ zu NO2-, ist in Gleichung 43 beschrieben, sowie die 
Weiterreaktion von NO2- zu NO3- in Gleichung 44:  
 
























µη        (44) 
 
mit  
 µn1max:  maximale Nitrifikationsrate für NH4
+  [Tag-1] 
 KN1:  Halbsättigungskonstante für 1. Nitrif.-Schritt [kg ha
-1 10 cm-1] 
 µn2max:  maximale Nitrifikationsrate für NO2
-  [Tag-1] 
 KN2:  Halbsättigungskonstante für 2. Nitrif.-Schritt [kg ha
-1 10 cm-1] 
 
Die Nitrifikation ist damit der einzige mikrobielle Prozess im N-Modell, der ohne explizite 
Berücksichtigung der Konzentration an mikrobieller Biomasse und ihrer Aktivität formuliert 
wird. Der Grund hierfür ist, dass der Biomasseanteil der Nitrifikantenpopulationen an der Ge-
samtbiomassepopulation sehr klein ist und sie im Verhältnis zum N-Umsatz pro Zeiteinheit 
sehr langsam wächst. So brauchen Nitrosomonas-Spezies zur Assimilation von einem Mol 
CO2 35-70 Mol NH4+, d.h. um ein kg CO2-C in Biomasse-C umzuwandeln, müssen 40-80 kg 
NH4+-N zu NO2- oxidiert werden. Nitrobacter-Spezies benötigen sogar zwischen 70 und 100 
Mol NO2- (BECK, 1979), um ein Mol CO2 zu binden. GRANT (1994) benutzt in seinem 
Nitrifikationsmodell für die Nitrifikantenpopulation einen Anfangswert von umgerechnet 
0,0045 kg Trockenbiomasse pro ha und 10 cm Schicht. Diese Population wächst bei Zugabe 
von 75 kg NH4-N auf ca. 1,5 kg Biomasse pro ha an und braucht dafür 16 Tage. Aufgrund der 
geringen Änderung der Biomassekonzentration pro Zeitschritt, die, absolut gesehen, in der 
Größenordnung der Messunsicherheit liegt, wird die Nitrifikantenkonzentration als konstant 
angenommen und jeweils in die maximale Nitrifikationsrate einbezogen. 
 
Es wird außerdem angenommen, dass CO2 als C-Substrat für die Nitrifikanten ausreichend 
zur Verfügung steht, d.h. nie limitierend auf die Umwandlung von NH4+ zu NO3- wirkt, da un-
ter aeroben Bedingungen im Boden immer energiezehrende Stoffwechselprozesse von Mik-
roorganismen und/oder Pflanzen ablaufen, bei denen CO2 produziert wird.   
 
Eine Erhöhung des pH-Wertes, wie sie z.B. nach der Ausbringung von Wirtschaftsdüngern 
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auftreten kann, führt zu einer vermehrten Ammoniakfreisetzung. Diese ist nach SMITH et al. 
(1997) unter aeroben Bedingungen der Hauptgrund für eine Akkumulation von NO2- im Bo-
den, da freier Ammoniak zu einer Inhibierung des zweiten Schrittes der Nitrifikation, der 
NO2- Oxidation, führt. Bei Inkubationsversuchen haben BURNS et al. (1996) NH4+-Mengen 
als Harnstoff appliziert, die typisch sind für die Bedingungen unter denen das Modell einge-
setzt werden soll. Es wurde eine pH-abhängige NO2--Anreicherung gemessen, die maximal 
ein 1/1000 der NH4+-Konzentration betrug. Es wird daher davon ausgegangen, dass der pH-
Einfluss auf die Nitrifikation unter den Bewirtschaftungsbedingungen, für die das Modell ge-
testet wird, vernachlässigbar ist.  
 
Die Abhängigkeit der Nitrifikation von Temperatur und Wassergehalt wird simuliert, indem 
die maximalen Umsatzraten µn1max und µn2max mit Reduktionsfunktionen für Temperatur und 
Wassergehalt multipliziert werden. Es werden die Funktionen R(T) und R(Θrel) eingesetzt, die 
auch die Aktivität der aerob wachsenden Mikroorganismen steuern. Das heißt, es wird ange-
nommen, dass der Sauerstoffgehalt im Boden indirekt über den Bodenwassergehalt abge-
schätzt werden kann. Bei einem relativen Wassergehalt von Θrel > 0,61 kommen beide Nitri-
fikationsschritte aufgrund von Sauerstoffmangel zum Erliegen.  
 
2.4.1.2 Heterotrophe Denitrifikation  
Das Modell für die heterotrophe Denitrifikation beschreibt die Stickstoff- und Kohlenstoff-
umsätze desjenigen Anteils der Mikroorganismenpopulation, der in der Lage ist, unter anae-
roben Bedingungen Stickoxide und organische C-Verbindungen für Energiegewinnung und 
Biomasseaufbau einzusetzen. Die Aktivität dieses Anteils der Mikroorganismenpopulation 
wird durch eine eigene Aktivitätsfunktion rden beschrieben (siehe Kapitel 2.2.1.2). Über die 
Zustandsvariable rden werden alle denitrifikatorischen Prozesse von Temperatur und Wasser-
gehalt sowie der Konzentration an löslichen organischen C-Verbindungen (Cs) und Stickoxi-
den in der betrachteten Bodenschicht abhängig gemacht. Das Denitrifikationsmodell wird ak-
tiviert, sobald der relative Wassergehalt Θrel einen Wert von 0,61 überschreitet. In diesem Fall 
werden sämtliche Umsatzprozesse der organischen Substanz mit dem Aktivitätsfaktor rden 
multipliziert. Die Modellgleichungen für den Abbau der organischen Bodensubstanz (C- und 
N-Anteil) bleiben ansonsten unverändert, so dass hier auf eine weitere Beschreibung der Um-
sätze unter anaeroben Bedingungen verzichtet werden kann.  
 
Im Denitrifikationsmodell von SIMULAT-NC wird NO3- mit Stickstoff der Oxidationsstufe 









In Anlehnung an einen Modellansatz von LEFFELAAR & WESSEL (1988) wird sowohl die 
dissimilatorische als auch die assimilatorische Verwertung von NO3-, NO2- und N2O berück-




duktion der Stickoxide ähneln daher denen für die mikrobielle Verwertung der löslichen Koh-
lenstofffraktion (Cs) (siehe Gleichung 35). Als Endprodukt der dissimilatorischen Verwertung 
wird molekularer Stickstoff (N2) gebildet, der als wasserunlösliches Gas vollständig in die 
Atmosphäre entweicht. Allgemein lässt sich die Rate für den mikrobiellen Gesamtverbrauch 
für jedes der einzelnen Stickoxide wie folgt formulieren:   
 














µη       (45) 
 
mit   
NOx:  Konzentration NO3--N, NO2--N bzw. N2O-N  [kg ha-1 10 cm-1] 
mnNOx:  NOx-Bedarf für Erhaltungsumsatz    [kg ha-1 10 cm-1] 
YNOx:  Wachstumsausbeute der Denitrifikanten auf NOx  [-]  
SumNOx:  Gesamtkonzentration NO3--N, NO2--N, N2O-N  [kg ha-1 10 cm-1 ] 
 
und der Wachstumsrate µ(NOx) der Denitrifikanten auf NOx, die in Form einer Michaelis-










maxµµ          (46) 
 
mit   
µNOxmax: maximale Wachstumsrate der Denitrifikanten auf NOx [Tag-1] 
KNOx:     Michaelis-Menten-Konstante für NOx    [kg ha-1 10 cm-1]  
 
Im Gegensatz zum aeroben Modellteil wird die N-Aufnahme nicht durch ein maximales N/C-
Verhältnis der Mikroorganismen begrenzt. Auf diese Formulierung wurde verzichtet, da über 
die Variabilität der C/N-Verhältnisse der Denitrifikantenpopulation in der Literatur keine An-
gaben zu finden sind.  
 
Die Geschwindigkeit der anaeroben Nitratreduktion ist abhängig vom mikrobiellen Wachs-
tum auf NO3- (µ(NO3)), der mikrobiellen Veratmung von NO3- sowie dem Erhaltungsenergie-
umsatz mnNO3. Der NO3--Verbrauch durch den Bedarf an Erhaltungsenergie ist nicht als fest-
gesetzter Bedarf pro Masseneinheit mikrobieller Biomasse formuliert, wie für den löslichen 
Kohlenstoff Cs, sondern nach LEFFELAAR et al. (1988) proportional zum NO3--Anteil an der 
Gesamtmenge der verwertbaren Stickstoffoxide SumNOx, da die Mikroorganismen ihren Er-























⋅+−=±−= µη   (47) 
 
Im Term QNO3 in Gleichung 47 ist die Nitratmenge zusammengefasst, die pro Zeitschritt 
durch Transport mit dem Bodenwasser zu einer Bodenschicht hinzukommt oder verloren 
geht, sowie die Menge, die durch Düngerapplikation zusätzlich in die oberste Bodenschicht 
gelangt.  
 
Die reaktive Zwischenverbindung Nitrit (NO2-) wird als erstes Produkt der Nitratveratmung 
gebildet. Seine Bildungsrate wird daher formuliert über den mikrobiellen Gesamtverbrauch an 
NO3- (η(NO3)) vermindert um den Anteil (µ(NO3)*rden*Cb), der für den Biomasse-N-Aufbau 
verbraucht wird: 
 
( ) ( ) ( )2332 NOCrNONOdt
dNO
bden ηµη −⋅⋅−=       (48) 
 
Die Nitritverwertung erfolgt analog zur Nitratverwertung durch Veratmung und Aufbau von 
Biomasse-N; beide Prozesse sind in Gleichung 48 zusammengefasst im Term η(NO2), der 
wiederum analog formuliert ist zum Term η(NO3) (siehe Gleichung 47) und daher hier nicht 
noch einmal aufgeschlüsselt ist. 
 
Die Umsatzrate für N2O ergibt sich aus dem veratmeten NO2- vermindert um den N2O-
Verbrauch für Atmung und Biomasse-N-Aufbau (η(N2O)): 
 




2 ηµη −⋅⋅−=       (49) 
 
mit:  
µ(NO2):  mikrobielle Wachstumsrate auf NO2  [kg ha-1 10 cm-1 Tag-1]  
 
Die N2-Bildung erfolgt entsprechend als Produkt der N2O-Veratmung und stellt gleichzeitig 
das Endprodukt der heterotrophen Denitrifikation dar: 
 
( ) ( ) bden CrONONdt
dN
⋅⋅−= 22
2 µη         (50) 
 
mit:  
µ(N2O):  mikrobielle Wachstumsrate auf N2O   [kg ha-1 10 cm-1 Tag-1] 
 




wird beschrieben über das Wachstum auf NH4+, NO3-, NO2- und N2O (1. Term Gleichung 51) 
verringert um einen Sterbeterm α(Cb)*rden*Nb und den wiederverwerteten N-Anteil der abge-
storbenen mikrobiellen Biomasse (Nrec): 
 
( ) ( ) ( ) ( )( ) ( ) recbdenbbdenb NNrCONNONONHCrdt
dN
+⋅⋅−+++⋅⋅= αµµµµ 2234   (51) 
 
Der Term Nrec beinhaltet, wie auch im aeroben Modellteil, den in die lebende Biomasse rück-
überführten N-Anteil der abgestorbenen und lysierten mikrobiellen Biomasse (siehe Glei-
chung 34). 
 
2.4.1.3 Autotrophe Denitrifikation 
Beim Modell für die autotrophe Denitrifikation wird davon ausgegangen, dass nicht ein er-
höhter Wassergehalt, sondern starke Mineralisierungs- und Nitrifikationstätigkeit zu anaero-
ben Zonen im Boden führt (siehe z.B. WOLF & RUSSOW, 2000). Außerdem wird ange-
nommen, dass es im Wesentlichen die Nitrifikantenpopulationen sind, die bei reduzierter O2-
Verfügbarkeit NO2- als Elektronenakzeptor nutzen und zu N2O reduzieren (SCHLEGEL, 
1992). So können nach WRAGE et al. (2001) autotrophe Nitrifizierer für bis zu 30 % des jähr-
lich gebildeten N2O verantwortlich sein.  
 
Im Modell wird die Rate der autotrophen N2O-Entwicklung ηnit(N2O) mit einer Kinetik 
1.Ordnung in Abhängigkeit von der NO2--Konzentration im Boden, der Bodentemperatur und 
dem Bodenwassergehalt berechnet: 
 
( ) ( ) ( ) 22 NORTRkON relnitdennit ⋅Θ⋅⋅=η        (52) 
 
mit    
 ηnit(N2O): autotrophe N2O-Bildungsrate  [kg ha-1 10 cm-1 Tag-1] 
 knitden:   maximale Umsatzrate für NO2-  [Tag-1] 
 
 
Als witterungsbedingte Reduktionsfaktoren dienen die Funktionen R(T) und R(Θrel), die be-
reits in Kapitel 2.2.1.1 beschrieben wurden.  
 
Im Unterschied zur heterotrophen Denitrifikation erfolgt bei der autotrophen Denitrifikation 
in SIMULAT-NC keine weitere Reduktion von N2O zum molekularen Stickstoff N2. Nach 
FIRESTONE & DAVIDSON (1989) ist die Reduktion der Stickoxide um so vollständiger, je 
stärker die Diffusion durch Wasser in den Bodenporen behindert wird, d.h. je länger die Ver-
weilzeit in der wässrigen Bodenlösung. Da die N2O-Entwicklung im Modell an die Nitrifika-
tion gekoppelt ist, die nur bei relativen Wassergehalten Θrel ≤ 0,61 abläuft, wird angenom-
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men, dass N2O aufgrund der eher geringen Wassergehalte und seiner limitierten Wasserlös-
lichkeit innerhalb des Zeitschrittes, in dem es gebildet wird, an die Bodenluft abgegeben wird.  
2.4.2  Adsorption und Desorption von NH4+ in der Bodenmatrix 
In ton- und schluffhaltigen Böden kann die Fixierung von Ammonium an der mineralischen 
Bodensubstanz großen Einfluss auf die Konzentration an mineralischem Stickstoff in der Bo-
denlösung haben (FEIGENBAUM et al., 1994). Es wird unterschieden zwischen einem vorü-
bergehend an der Oberfläche von Tonmineralen gebundenen NH4+ und einem nativ fixierten, 
d.h. nicht-austauschbaren NH4+. Im Modell wird nur das fixierte NH4+ betrachtet, das mit dem 
NH4+ der Bodenlösung im Gleichgewicht steht und von Mikroorganismen und Pflanzen ver-
wertet werden kann. In einem Laborexperiment wurde von NIEDER et al. (1995b) ermittelt, 
dass die Gleichgewichtseinstellung zwischen fixiertem und gelöstem Ammonium in einem 
Lößboden bereits innerhalb weniger Stunden abgeschlossen sein kann. Die Rate des Sorpti-
ons- und Desorptionsvorganges hängt eher von der NH4+-Zufuhr (Düngung, Mineralisierung) 
und dem N-Entzug durch Mikroorganismen und Pflanze ab (SOON, 1998, SCHERER & 
WERNER, 1996), als vom Tongehalt des Bodens. Die mineralische N-Ad- und Desorption 









⋅=           (53) 
 
mit    
 kc:  bodenspezifischer Sorptionskoeffizient für NH4+  [-] 
 
Diese Formulierung ist unter der vereinfachenden Annahme gültig, dass die Adsorptionska-
pazität des Bodens bei den betriebsüblich verabreichten Ammonium- sowie Kaliummengen 
nicht ausgelastet ist.  
2.4.3 Gesamtdynamik von NO3- und NH4+ 
Bisher wurden nur die Teilprozesse der NO3- - und NH4+-Dynamik dargestellt. Im folgenden 
Abschnitt werden daher noch einmal die Gesamtgleichungen für die zeitliche Entwicklung 
der NO3-- und NH4+-Konzentration präsentiert. 
     
NO3- Dynamik 
Die Gesamtrate der Nitratumsetzung unter aeroben Bedingungen ergibt sich aus der Ge-
schwindigkeit der Nitratbildung aus Nitrit (2. Schritt der Nitrifikation) und der Geschwindig-





( ) ( ) ( ) 3max323 2 NObbb QNCNCCrNONOnitdt
dNO ±−⋅⋅⋅−= µη     (54) 
 
Außerdem bestimmen weitere Quellen und Senken (QNO3) in Form von Düngergaben, der Nit-
ratverlagerung mit dem Bodenwasser und der Nitrataufnahme durch die Pflanze die Ge-
schwindigkeit der Änderung der Nitratkonzentration in einer Bodenschicht.   
 
Unter anaeroben Bedingungen, also definitionsgemäß bei einem relativen Bodenwassergehalt 
Θrel > 0,61, ersetzt NO3- den Sauerstoff als Elektronenakzeptor und die Nitrifikation kommt 
aufgrund von Sauerstoffmangel zum Erliegen. Die NO3--Dynamik unter anaeroben Bedingun-

























     (55) 
 
NH4+ Dynamik 
Die Entwicklung der NH4+-Konzentration im Boden wird unter aeroben Bedingungen maß-
geblich durch die Geschwindigkeit der Nitrifikation und der NH4+-Immobilisierung durch die 
mikrobielle Biomasse bestimmt (Senkenprozesse). Als NH4+-Quellen dienen die Mineralisie-
rung aus den labilen und stabilen organischen Pools (Nd und Nh) sowie die Mineralisierung 
des N-Anteils der abgestorbenen mikrobiellen Biomasse (Nrel): 
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mit: 










NCfNrCN α        (57) 
 
Für anaerobe Bedingungen wird Gleichung 56 leicht modifiziert, da keine Nitrifikation statt-
findet und die mikrobielle Aktivität r durch die Aktivität der Denitrifikantenpopulation rden 
ersetzt wird: 
 




















Der Quellterm QNH4 repräsentiert den NH4+-Zufluss über den wasserlöslichen N-Anteil der 
abgestorbenen Wurzelbiomasse und der Exsudate während der Vegetationsperiode sowie 
nach der Ernte den wasserlöslichen N-Anteil der ober- und unterirdischen Ernteresiduen. 
2.5 Modellkalibrierung  
2.5.1 Vorgehensweise 
Die Bestimmung der Parameter von SIMULAT-NC erfolgte mit Hilfe des Programms Mo-
delMaker Version 2.0c (SB Technology Ltd., Cherwell Scientific Publishing Ltd.). Als Opti-
mierungsverfahren, d.h. um die Abweichung zwischen gemessenen und simulierten Werten 
zu minimieren, ist in ModelMaker der Marquard-Levenberg-Algorithmus implementiert (A-
NONYM, 1994). Als Maß für die Abweichung wird die über den Messwertfehler gewichtete 


















         (59) 
 
mit:  
  Oji: Messwert der Zustandsvariable j zum Zeitpunkt i 
  Pji: simulierter Wert bei aktuellem Parametervektor A 
  εji: Fehler des Messwertes 
  n: Anzahl der Messwerte 
  m: Anzahl der Zustandsvariablen 
 
Bei den Messwerten, die für die Parameterbestimmung des Modells verwendet werden, ist in 
der Regel kein Fehler angegeben. Setzt man allerdings den Fehler εji = 1, so kann dies dazu 
führen, dass bei der großen Spannbreite von Werten, wie sie im Modell vorliegen, die großen 
Werte den Wert von Χ2 dominieren. Um dies zu verhindern, wird für den jeweiligen Fehler εji 
ein Wert von 10 % des Messwertes Oji sowie Zufälligkeit des Fehlers, d.h. Normalverteilung, 
angenommen. Nach erfolgreicher Schätzung mit einem durch visuelle Anpassung ermittelten 
Parameteranfangswert wird der optimierte Wert noch einmal um ±50 % variiert und eine er-
neute Schätzung durchgeführt, um die Sicherheit zu erhöhen, dass bei der ersten Schätzung 
nicht nur ein lokales Minimum berechnet wurde. 
  
Neben der visuellen Auswertung und Interpretation wird die Qualität der Übereinstimmung 
zwischen gemessenen und simulierten Werten quantitativ abgeschätzt:  
 






























        (60) 
 
mit:  
   Ō: Mittelwert der Messdaten 
 
Die Modelleffizienz ME bewegt sich im Bereich -∞ bis 1; ihr Optimalwert liegt bei 1,0. Die 
Modelleffizienz ist ein Maß dafür, inwiefern die Modellvorhersage eine Verbesserung gegen-
über dem Mittelwert der Messdaten darstellt. Negative Werte für ME bedeuten demnach, dass 
der Mittelwert der Messdaten eine bessere Vorhersage für eine Zustandsvariable liefert als die 
Modellsimulation;  
 













         (61) 
 
bei der Werte in der Größenordnung der Standardabweichungen der Messwerte ein gutes 
Modellergebnis anzeigen und 
 
(3) durch die Unsicherheit, d.h. den Variationskoeffizienten der geschätzten Parameter. 
 
SIMULAT-NC beschreibt eine Reihe von Prozessen mit nichtlinearer Dynamik, die (bis auf 
die Nitrifikation) über die mikrobielle Aktivität und die mikrobielle Biomasse gekoppelt sind. 
Für die Bestimmung der Parameter eines solchen Modells wäre es ideal, wenn Zeitreihen von 
Messdaten für alle Zustandsgrößen des Modells verfügbar wären. Da dies nicht der Fall ist, 
wird das Modell in Teilprozesse untergliedert und die Parameterbestimmung erfolgt sukzessi-
ve für jeden dieser Teilprozesse. Bei diesen Teilprozessen handelt es sich um: 
 
1. die Mineralisierungs- und Immobilisierungsprozesse und das Wachstum der Mikroor-
ganismen, 
2. die Nitrifikation, 
3. die heterotrophe Denitrifikation und 
4. die autotrophe Denitrifikation. 
 
Außerdem wurden die Parameter der Steuerfunktion für die Temperatur geschätzt. Bei der 
Steuerfunktion für den Bodenwassergehalt wurden ausschließlich Parameter- und Kennwerte 




Als Datengrundlage für die Parameterschätzungen dienten, mit Ausnahme des Modells für die 
autotrophe Denitrifikation, Labordaten aus der Literatur. Es ist dabei zu beachten, dass bei 
dieser Vorgehensweise alle Parameterschätzungen mit unterschiedlichen Böden erfolgten, ü-
ber deren physikalische Eigenschaften (z.B. Textur) nur sehr unvollständige bis gar keine In-
formationen vorlagen. Da die Anzahl der zu schätzenden Parameter im Verhältnis zur Anzahl 
der verfügbaren Datenwerte immer noch recht groß war und es immer mehrere Kombinatio-
nen von Parametern (und Anfangswerten) gibt, die zu einer akzeptablen Übereinstimmung 
zwischen Modellergebnis und gemessenen Daten führt (JANSSEN & HEUBERGER, 1995), 
wurde, soweit auffindbar, auf Parameterwerte aus der Literatur zurückgegriffen. Diese Para-
meter wurden im Schätzverfahren konstant gehalten.  
 
Die Wachstumsdynamik und Stickstoffumsätze des Pflanzenbestandes sowie die N-
Konzentration im Boden haben wechselseitig einen großen Einfluss aufeinander. Da die Wei-
terentwicklung des Pflanzenmodells nicht Teil dieser Arbeit war, wurde es auch nicht in die 
Parameterschätzung einbezogen. Einige Pflanzenparameter wurden nach visueller Einschät-
zung variiert, soweit dies notwendig und plausibel erschien (siehe Ergebnisse der Freiland-
modellierung, Kapitel 4). 
 
Ein weiterer Unsicherheitsfaktor bei der Ermittlung der Modellparameter liegt in der Ab-
schätzung der Anfangswerte der einzelnen Stoffkompartimente. Insbesondere die Größe der 
einzelnen organischen C- und N-Pools ist in der Regel nicht direkt aus dem verwendeten Da-
tensatz ablesbar. In diesem Fall werden möglichst sinnvolle Werte abgeleitet, indem die 
Vorgeschichte der Böden interpretiert wird, die für Inkubationsversuche verwendet wurden 
(z.B. Art, Menge und Zeitpunkt des Eintrags von Ernteresiduen). Auch aus der Dynamik der 
verfügbaren Daten, wie z.B. der kumulierten CO2-Emissionen, können Rückschlüsse auf die 
Anfangswerte der organischen C- und N-Pools gezogen werden. 
2.5.2 Steuerfunktionen für die Witterungseinflüsse 
Temperaturfunktion - aerober Modellteil  
Die Temperatur kann in SIMULAT-NC einen limitierenden Einfluss auf die mikrobielle Ak-
tivität r ausüben. Der Zusammenhang zwischen den beiden Größen wird in Form einer O -
Neill-Funktion abgebildet (siehe Kapitel 2.1), für die drei Parameter zu bestimmen sind. Da 
keine gemessenen Werte vorliegen, die direkte Rückschlüsse über den Zusammenhang zwi-
schen der Veränderung der mikrobiellen Aktivität r und einer Änderung der Temperatur er-
lauben, musste auf eine Näherung zurückgegriffen werden: Es wurde angenommen, dass die 
Temperaturabhängigkeit der Aktivität r proportional ist zur Temperaturabhängigkeit der CO2-
Emissionsrate. Näherungsweise deshalb, weil nicht nur das mikrobielle Wachstum zur Emis-
sion von CO2 beiträgt, sondern auch der Energiebedarf der Prozesse, die unter dem Stichwort 
Erhaltungsumsatz der mikrobiellen Biomasse zusammengefasst werden. Diese Näherung ist 
dann erlaubt, wenn dem Boden ausreichend Substrat zugegeben wird, das das Wachstum der 
mikrobiellen Biomasse so weit anregt, dass der Hauptanteil des freigesetzten CO2 wirklich 




Für die Parameterbestimmung der Temperaturfunktion sind Daten von STOTT et al. (1986), 
wie beschrieben in GRANT & ROCHETTE (1994), verfügbar. Sie stammen aus einem Inku-
bationsexperiment, bei dem die Zufuhr von Rückständen aus Weizenstroh zu einem, je nach 
Inkubationstemperatur, mehr oder weniger starken Anstieg der CO2-Emissionsrate führen. 
Das beschriebene Experiment ist gut geeignet für die Kalibrierung der Temperaturfunktion 
eines Modells, das für Freilandversuche eingesetzt werden soll, da Messwerte über einen 
Temperaturbereich zwischen 0°C und 20°C erhoben wurden. So sind auch tiefe Temperaturen 
berücksichtigt, die im mitteleuropäischen Klima häufig vorkommen. Allerdings deckt das 
Experiment den Temperaturbereich, der für mikrobielle Prozesse als optimal angesehen wird, 
nicht ab. Die Optimaltemperatur Topt der O’Neill-Funktion wurde daher, basierend auf Mine-
ralisierungsdaten für eine größere Anzahl von Böden in einer Studie von KIRSCHBAUM 
(1995), auf 36,9 °C festgesetzt. Für die Ermittlung der zwei verbleibenden Parameter Tmax und 
q wurde jeweils das Maximum der CO2-Emissionsraten für jede Temperaturstufe aus dem Da-
tensatz von STOTT et al. (1986) verwendet. Die maximalen Emissionsraten für Temperaturen 
> 20°C wurden durch lineare Extrapolation der Datenpunkte ermittelt. Es wurde so extrapo-
liert, dass sich die Rate für den Temperaturbereich 20°C bis 30°C annähernd verdoppelt (Q10= 
2,1 nach KIRSCHBAUM, 1995). Mit Hilfe des Wertes bei 36,9 °C (=Topt) wurde der Daten-
satz auf 1 normiert. Das Ergebnis der Parameterschätzung ist in Tabelle 3 und Abbildung 9 
dargestellt.  
 
Tabelle 3 Parameterwerte der Temperaturfunktion für die aeroben Prozesse des NC-Modells. 
Parameter Schätzer (Varkoeff. [ %]) Anmerkung/Quelle 
q 1,7 (0,61) Geschätzt 
Tmax 43,8 (6,76) Geschätzt 
Topt 36,9 Fix, KIRSCHBAUM (1995) 




















Abbildung 9 Anpassung der Steuerfunktion für die Temperatur R(T) an Daten von STOTT et al. 
(1986). Die Kreise entsprechen gemessenen Werten, die Quadrate stammen aus der Ext-
rapolation (siehe Text).  
 
Die Modelleffizienz und der RMSE wurden nur auf der Basis der gemessenen Werte berech-
net. Mit einer Modelleffizienz von ME=0,95 ist die Übereinstimmung zwischen den Mess-
werten und der gewählten Temperaturfunktion sehr gut.  
 
Die Funktion wird im Freilandmodell für eine mittlere Tagestemperatur des Bodens im Be-
reich -2°C bis 43°C definiert. Bei Verlassen dieses Temperaturbereiches wird R(T)=0 gesetzt. 
Auch für leichte Minustemperaturen wird eine gewisse Aktivität angenommen, da die mikro-
bielle Biomasse im Inkubationsexperiment bei Substratzugabe auch bei 0°C noch eine deutli-
che Mineralisierungsaktivität zeigt. 
  
Temperaturfunktion - anaerober Modellteil 
Die Parameter der Temperaturfunktion für den anaeroben Modellteil wurden mit Hilfe von 
Daten aus einem Laborexperiment von KÖBRICH (1995) geschätzt. Im Temperaturbereich 
zwischen 0°C und 30°C wurden Bodenproben für jeweils 24 Stunden inkubiert. Als Maß für 
die mikrobielle Aktivität dient hier die N2O-Konzentration, die sich bei jeder Temperaturstufe 
im Reaktionsgefäß einstellt. Die Bodenproben wurden mit Acetylen begast. Die N2O-Menge, 
die sich im Reaktionsgefäß ansammelt, enthält dadurch kein N2O aus dem Nitrifikationspro-
zess und es wird der Messung kein N2O durch Weiterreaktion zu N2 entzogen. Unter diesen 
Umständen kann die über einen festgelegten Zeitraum entwickelte N2O-Konzentration als 
Maß für die Aktivität der Denitrifikantenpopulation unter verschiedenen Temperaturbedin-
gungen dienen. Da bei der Vorbehandlung von Bodenproben für einen Inkubationsversuch in 




für die relativ kurze Inkubationszeit so viel C-Substrat zur Verfügung steht, dass die N2O-
Emissionen nicht vom Energiebedarf für den Erhaltungsumsatz, sondern für das Wachstum 
der Denitrifikanten dominiert werden. 
 
Die Temperaturfunktion R(T) wird über die N2O-Konzentration bei 30°C auf eins normiert, 
da die Kurve für die N2O-Konzentrationswerte zwischen 25 und 30°C deutlich abflacht, so 
dass davon auszugehen ist, dass in diesem Temperaturbereich ein Optimum liegt. Das erste 
Optimum wird direkt aus den Daten abgelesen und als Parameter Topt1 festgesetzt (siehe 
Tabelle 4). Über den Parameter α wird die Sensitivität der ersten Temperaturfunktion für tiefe 
Temperaturen geregelt, d.h. je höher der Wert von α, desto stärker reagiert die Population im 
tiefen Temperaturbereich auf eine Erhöhung der Temperatur. Der Parameter β wurde visuell 
an die Daten angepasst. 
  
Tabelle 4 Parameterwerte für die Temperaturabhängigkeit der Aktivität der Denitrifikantenpopula-
tion.  
Parameter Schätzer (Varkoeff. [%]) Anmerkung/Quelle 
 α 2,5 (9,52) Geschätzt 
 β 0,1 Fix 
Topt1 6,0 Fix, KÖBRICH  (1995) 
q 1,8 (2,81) Geschätzt 
Tmax 51,0 (15,13) Geschätzt 
Topt2 30,0 (1,37) Geschätzt 
ME = 0,99; RMSE = 0,029 
 
Wie aus Abbildung 10, der hohen Modelleffizienz ME=0,99 und den relativ niedrigen Varia-
tionskoeffizienten der geschätzten Parameter zu ersehen ist, lässt sich die gewählte Doppel-
funktion sehr gut an die Ergebnisse des Inkubationsversuches von KÖBRICH (1995) anpas-
























Abbildung 10 Anpassung der zusammengesetzten Temperaturfunktion Rden(T) für die Aktivität der 
Denitrifikantenpopulation; Daten von KÖBRICH (1995). 
 
Bodenwasserfunktion 
Als Parameter für die Bodenwasserfunktion R(Θrel) dienen Kennwerte aus der Literatur. Es ist 
der optimale relative Wassergehalt Θopt und ein Formparameter λ festzulegen (siehe Tabelle 
5). Nach LINN & DORAN (1984) erreicht die mikrobielle Aktivität ihr Maximum, wenn et-
wa 60 % des Porenvolumens im Boden mit Wasser gefüllt sind. Wird dieser Wert über- oder 
unterschritten, beginnt die mikrobielle Aktivität abzunehmen. Der Optimalwert für den relati-
ven Wassergehalt Θopt wird daher auf 0,6 festgesetzt. Es werden die gleichen Parameter für 
den aeroben und anaeroben Modellteil genutzt. Der Verlauf der Steuerfunktionen für den Bo-
denwassergehalt unter aeroben und anaeroben Bedingungen ist in Abbildung 4b zu sehen. 
 
Tabelle 5 Parameterwerte für die Bodenwasserfunktion (aerob und anaerob). 
Parameter Parameterwert Anmerkungen/Quellen 
 λ 3,0 Fix 
Θopt 0,6 Fix, LINN & DORAN (1984) 
 
2.5.3 Mineralisierung/Immobilisierung und mikrobielles Wachstum  
Die Parameter der Modellgleichungen, die Mineralisierung und Immobilisierung der entspre-
chenden Kohlenstoff- und Stickstoffverbindungen sowie die mikrobielle Wachstumsdynamik 
beschreiben, wurden gemeinsam bestimmt. Dies war möglich durch einen Laborversuch von 




MULAT-NC gleichzeitig gemessen wurde. Es liegen Zeitreihen für die Konzentration an 
mikrobieller Biomasse (Cb), für die wasserlöslichen Kohlenstoffverbindungen (Cs), für den 
mineralischen Stickstoff (Nmin) und die kumulierte CO2-Entwicklung vor. Der verwendete 
Boden stammt aus den oberen 15 cm einer ackerbaulich genutzten Fläche. Er wurde gesiebt 
und dann bei 4°C bis zum Versuchsbeginn gelagert. Die Inkubation lief über einen Zeitraum 
von 60 Tagen und wurde bei einer Temperatur von 22°C und einem Wassergehalt von 20 
Gew. %  durchgeführt. Der Versuch wurde mit dem Ziel konzipiert, den Erhaltungsenergie-
umsatz der Mikroorganismen zu ermitteln, d.h. es erfolgte keine Zugabe von C- oder N-
Substrat, so dass das System einen quasi-stationären Zustand erreichen konnte. Gegeben sind 
neben der Temperatur, dem Wassergehalt und den vier oben genannten Variablen der Ge-
samt-C-Gehalt des Bodens mit 20,9 g C kg-1 Boden und der Gesamt-N-Gehalt mit 1,44 g N 
kg-1 Boden. Das C/N-Verhältnis der organischen Bodensubstanz beträgt damit 15:1. Der An-
teil an mikrobiellem Biomasse-C an der organischen Bodensubstanz liegt mit 2,9 %  im mitt-
leren und nach ANDERSON & DOMSCH (1989) typischen Bereich für Schläge mit Frucht-
folgenwechsel, mineralischer N-Düngung und begrenzter Einarbeitung von Ernteresiduen 
(z.B. Getreidestoppeln und -wurzeln).  
 
Startwerte 
Der verfügbare Datensatz ist im Vergleich zur Anzahl der Stoffkompartimente des Modells 
immer noch unvollständig. Es war daher notwendig, vor der Parameterbestimmung Annah-
men über die Startwerte der nicht gemessenen Zustandsvariablen zu machen: 
 
(1) Die Gesamtkohlenstoffmenge des Bodens musste sinnvoll zwischen den vier Kohlenstoff-
pools des Modells aufgeteilt werden. Für den löslichen Kohlenstoff Cs und den mikrobiellen 
Kohlenstoff Cb liegen Daten vor, die als Anfangswerte eingesetzt werden konnten. Kritisch 
war die Abschätzung für die labile Fraktion Cd, d.h. für den Pool, der über den betrachteten 
Zeitraum von zwei Monaten und unter den optimalen Temperatur- und Bodenwasserbedin-
gungen entscheidend zur Stoffdynamik aller Modellkomponenten beitragen dürfte. So deutet 
die bis zum Tag 20 auf etwa die Hälfte abnehmende Rate der CO2-Emissionen und die bis da-
hin gebildete CO2-Menge von mehr als 500 kg C darauf hin, dass neben dem Cs-Pool ein wei-
terer Kohlenstoffpool in größerem Umfang verwertet wird (siehe Abbildung 11a). Um die 
Anfangsgröße dieses Pools abzuschätzen, wird die mittelschnell zersetzbare Cd-Fraktion zwi-
schen 1 und 1000 kg C ha-1 10 cm-1 variiert und jeweils eine neue Parameterschätzung durch-
geführt, die mit Hilfe des Bestimmtheitsmaßes R2 bewertet wurde. Diese Schätzungen liefer-
ten Bestimmtheitsmaße zwischen R²=0,817 für einen Anfangswert von Cd=1,0 über R²=0,994 
für Cd=500 bis R²=0,965 für Cd=1000 kg C ha-1 10 cm-1. Als Anfangswert für das C/N-
Verhältnis dieser Fraktion wurde jeweils ein Wert von 50:1 angenommen. Die beste Überein-
stimmung bei einem Wert von 500 kg C scheint plausibel, wenn man von einer Zufuhr von 
ca. 3500 kg organischer Substanz pro Hektar, z.B. in Form der Trockenmasse von Wurzeln in 
den obersten 30 cm des Bodens und einem Drittel einer mittleren Strohernte als Weizenstop-
peln, ausgeht. Dann ergibt sich bei einem C-Anteil von 45 % bei Stroh und Wurzeln und bei 
Einarbeitung in die oberen 30 cm des Bodens eine Kohlenstoffzufuhr von 525 kg C ha-1 10 
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cm-1. Subtrahiert man von diesem Wert den Anteil an wasserlöslichem Kohlenstoff und be-
rücksichtigt noch einen Anteil an Ernteresiduen aus der vorherigen Ernteperiode (Ernteresi-
duen werden in Mitteleuropa innerhalb eines Jahres um etwa 70 % abgebaut (HAIDER & 
MARTIN, 1979)), so erscheint ein Anfangswert von 500 kg Cd ha-1 10 cm-1 plausibel. Das 
C/N-Verhältnis dieser Fraktion (50) führt zu einem Anfangs-N-Gehalt, der gut übereinstimmt 
mit den mittleren Konzentrationen, die RICHTER et al. (1982) mit Hilfe eines Modells für 
die N-Fraktion des Nd entsprechenden "decomposable plant material" von 13 Böden ermittelt 
haben. Die verbleibende Differenz zwischen der gegebenen Gesamtkonzentration an organi-
scher Substanz und der Gesamtmenge an organischem C der Modellpools Cd, Cb und Cs wur-
de als Humuspool Ch angesetzt. Mit dem N-Anteil der Humusfraktion wurde ebenso verfah-
ren. 
 
(2) Für das C/N Verhältnis der mikrobiellen Biomasse wurde ein Anfangswert von 6,0 ange-
nommen (HENRIKSEN & BRELAND, 1999). 
 
(3) Der Startwert für die mikrobielle Aktivität r, wurde auf 0,07, d.h. relativ hoch angesetzt, 
da der Boden schon einen Tag vor Beginn der Inkubation auf einen optimalen Wassergehalt 
eingestellt wurde und innerhalb dieses Tages bereits umgerechnet 89 kg CO2-C ha-1 10 cm-1 
freigesetzt wurden. 
 
(4) Die Nitrifikation wurde für die Schätzung nicht berücksichtigt, da die Daten für die mine-
ralische Stickstoffkonzentration nur als Gesamtheit von NO3- und NH4+ (=Nmin) gegeben sind. 
 
(5) Es wurde angenommen, dass keine Denitrifikation stattfindet, folglich werden die An-
fangskonzentrationen für NO2-, N2O und N2 auf null gesetzt. Eine Auflistung aller Startwerte 
ist in Tabelle 6 zu finden. 
 
Tabelle 6 Startwerte für die Parametrisierung des Modellteils für Mineralisierung/Immobilisierung 
und mikrobielle Wachstumsdynamik (Daten von SMITH et al. (1986), Boden Palouse). 
Die jeweiligen Anfangswerte sind, mit Ausnahme der dimensionslosen mikrobiellen 
Aktivität r, in kg ha-1 10 cm-1 angegeben.  
Variable Startwert Variable Startwert 
r 0,07 Nb 148 
Cb 885 Nd 10 
Cs 120 Nh 1988 
Cd 500 Nmin 14,6 
Ch 30345 NH4+ als Nmin 
CO2 89 NH4s 0 
  NO3- als Nmin 
  NO2- 0 
  N2O 0 






Aufgrund der begrenzten Anzahl an Daten wurden nicht alle Parameter für die Schätzung 
freigegeben. Es wurden, soweit vorhanden, Literaturwerte verwendet (siehe Tabelle 7) oder  
plausible Abschätzungen vorgenommen.  
  
Eine kritische Größe bei mikrobiellen C- und N-Umsätzen im Boden ist die mikrobielle Nut-
zungseffizienz YCs für das schnell verfügbare Substrat Cs. Diese Größe regelt, welcher Anteil 
des verbrauchten C-Substrates für den Aufbau von mikrobieller Biomasse genutzt wird und 
hat daher über das C/N-Verhältnis der Biomasse Einfluss auf die N-Immobilisierung. Das 
heißt, je größer der Cs-Anteil, der für den Aufbau von Biomasse genutzt wird, desto mehr N 
kann (bei konstantem C/N-Verhältnis) immobilisiert werden. In der Literatur werden für die 
Substratnutzungseffizienz Werte zwischen 20 und 60 % angegeben. Eine hohe Nutzungseffi-
zienz von 60 % wird für energiereiche und schnell abbaubare Substrate wie Glukose beobach-
tet, während für die Nutzung der organischen Substanz des Bodens niedrigere Werte von 40 
% (z.B. PARNAS, 1975) bis zu 20 % für die Nutzung der stabileren organischen Bodenfrak-
tion angenommen werden (VAN VEEN et al., 1985). Auch wenn in SIMULAT-NC von den 
Mikroorganismen nur das lösliche C-Substrat direkt verwertet wird, was eine hohe Nutzungs-
effizienz, vergleichbar der der Glukoseverwertung, nahe legt, so geht dieser Verwertung doch 
in der Regel ein energieintensiver Abbau komplexer organischer Moleküle voraus. Die Nut-
zungseffizienz YCs wird daher auf einen relativ niedrigen Wert von 0,3 festgesetzt. Auf diese 
Weise wird indirekt der Energieverbrauch der Mikroorganismen beim Abbau der Cd- als auch 
der Ch-Fraktion berücksichtigt. 
 
Ein weiterer Unsicherheitsfaktor besteht darin, dass bei der Schätzung der Parameter für den 
Abbau von Cd und Ch, die im Wesentlichen über die Daten für die CO2-Entwicklung be-
stimmt werden, nicht klar ist, welcher Anteil aus dem einen und welcher Anteil aus dem an-
deren Pool kommt. Über das Schätzverfahren können so leicht Parameterwerte erzeugt wer-
den, die zu einem unrealistisch hohen Abbau des Humuspools führen. Die spezifische maxi-
male Umsatzrate für Ch (ηChmax) wird daher so festgesetzt, dass der Abbau des Humuspools 
über ein Jahr unter den nahezu optimalen Witterungsbedingungen des Experimentes maximal 
4 % beträgt. Dieser Wert ist doppelt so hoch wie bei GISI (1990), der für landwirtschaftliche 
Flächen ohne Zufuhr von Ernteresiduen unter Freilandbedingungen eine mittlere jährliche 
Humusmineralisierung von 1 % bis 2 % angibt.   
 
Über die relative Größe der Parameterwerte von KrCs und KrN, die Habsättigungskonstanten 
der mikrobiellen Aktivität r, wird gesteuert, welcher der beiden Nährstoffe (Cs oder Nmin) li-
mitierend auf die mikrobielle Aktivität wirkt. Der Wert für KrCs wurde so gewählt, dass sich 
die mikrobielle Aktivität bei einer Cs-Konzentration von 2000 kg C ha-1 10 cm-1 dem Wert 
eins nähert (BLAGODATSKY et al., 2000). Der Wert liegt damit in der gleichen Größenord-
nung wie bei PANIKOV (1995) und PANIKOV et al. (1995) beschrieben. Für KrN wurde ein 
um den Faktor drei niedrigerer Wert als für KrCs gewählt, da Stickstoff bei niedrigeren Kon-
zentrationen limitierend wirkt als das Kohlenstoffsubstrat. Werden einem Boden beispiels-
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weise 100 kg N zugeführt (R(Nmin)=0,5), so sind mehr als 300 kg löslicher Kohlenstoff Cs 
notwendig, um zu verhindern, dass R(Cs) den Wert von R(Nmin) unterschreitet. Dies entspricht 
dem höheren Bedarf an C-Substrat, das sowohl für den Aufbau mikrobieller Biomasse wie 
auch als Energielieferant der heterotrophen Mikroorganismen dient.   
 
Die Michaelis-Menten-Konstanten der einzelnen Stoffkompartimente, d.h. die Konzentratio-
nen, bei denen auf dem jeweiligen Substrat die halbe maximale Umsatzgeschwindigkeit er-
reicht wird, wurden aus Literaturwerten hergeleitet. Für die Halbsättigungskonstante typi-
scher schnell verwertbarer C-Substrate werden in der Literatur Werte zwischen umgerechnet 
85,5 kg C ha-1 10 cm-1 für Glukose (ANDERSON & DOMSCH, 1986) über 105 kg C ha-1 10 
cm-1 für Wurzelexsudate (DARRAH, 1991) bis 375 kg C ha-1 10 cm-1, ebenfalls für Glukose 
(PANIKOV, 1995), angegeben. Der entsprechende Parameter in SIMULAT-NC, KCs, wird 
auf 200 kg C ha-1 10 cm-1 festgesetzt. Die Michaelis-Menten-Konstante KCd für das labile 
Substrat (Cd, Nd) bekommt den Wert 450 kg C ha-1 10 cm-1 (PANIKOV, 1995) und liegt da-
mit in der gleichen Größenordnung wie die C-Menge, die dem Boden typischerweise in Form 
von Ernteresiduen zugeführt wird. Auch die Michaelis-Menten-Konstante für den Humusan-
teil des Boden, KCh, wird in der Größenordnung des Humus-C-Gehaltes gewählt (29300 kg 
ha-1 10 cm-1) und ist damit vergleichbar mit dem Wert, den BLAGODATSKY et al. (1998) 
für den Abbau der organischen Substanz in ihrem mikrobiellen Wachstumsmodell ermittelt 
haben.   
 
Bei der Parameterschätzung wurden 4 von 17 Parametern zur Optimierung freigegeben. Dies 
sind die maximale mikrobielle Sterberate αmax, die maximale Abbaurate für Cd (ηCdmax) so-
wie die spezifischen mikrobiellen Wachstumsraten auf Cs (µCsmax) und NH4+ (µNH4max). Die 




















Tabelle 7 Parameterwerte für den Modellteil Mineralisierung/Immobilisierung und mikrobielles 
Wachstum. 
 Parameter Schätzer (Varkoeff. [%]) Anmerkung/Quelle 
 µCsmax 2,01 (7,04) Geschätzt 
 KCs 200 Fix 
 αmax 0,36 (1,83) Geschätzt 
 fCd 0,55 Fix, MARUMOTO et al. (1982) 
 fCs 0,002 Fix 
 KrN 100 Fix 
 KrCs 300 Fix, PANIKOV (1995) 
 µNH4max 1,10 (2,6) Geschätzt 
 KNH4 15,0 Fix, KNAPP et al. (1983)  
 YCs 0,3 Fix 
 mnCs 0,18 Fix, SMITH et al. (1986) 
 ηCdmax 1,37 (12,3) Geschätzt 
 KCd 450 Fix, PANIKOV (1995) 
 khum 0,005 Fix 
 ηChmax 0,64  Fix 
 KCh  29330 Fix 
 
 
Tabelle 8 Modelleffizienz ME und Mittlere Fehlerquadratsumme RMSE für den Modellteil Mine-
ralisierung/Immobilisierung und mikrobielles Wachstum. 
 Cb  Cs CO2  Nmin 
ME 0,871 0,745 0,999 0,974 
RMSE 23,70 9,56 10,86 1,74 
 
Ziel dieser Parameterschätzung war es, das Modell für einen Zustand ohne Zufuhr von schnell 
verfügbarem C- oder N-Substrat zu kalibrieren. Es sollte in erster Linie getestet werden, ob 
das Modell in der Lage ist, die Einstellung eines annähernd stationären Zustandes, wie er 
durch die Daten von SMITH et al. (1986) beschrieben wird, nachzuvollziehen. Dies ist offen-
sichtlich der Fall, denn wie aus den Abbildung 11a und b zu ersehen ist und wie die Werte für 
die Modelleffizienz ME in Tabelle 8 zeigen, lassen sich die CO2-Freisetzungsrate und die N-
Mineralisierung mit den optimierten Parametern sehr gut abbilden. Sowohl die N-
Mineralisierungsrate als auch die CO2-Entwicklung gehen nach einem anfänglichen Peak 
stark zurück. Auch die Sterberate der mikrobiellen Biomasse halbiert sich innerhalb von 30 
Tagen. Die langfristige Stabilisierung der Konzentration des Cs-Pools wird ebenfalls sehr gut 
abgebildet (siehe Abbildung 11b). In der Anfangsphase wird die Cs-Konzentration vom Mo-
dell allerdings um rund 20 kg C unterschätzt. Gleichzeitig zeigen die Daten für die mikrobiel-
le Biomasse innerhalb der ersten 6 Tage eine Abnahme um fast 100 kg C, die vom Modell 
nicht nachvollzogen wird. Diese anfängliche Überschätzung der mikrobiellen Biomasse deu-
tet darauf hin, dass die mikrobielle Biomasse aufgrund der Vorbehandlung des Bodens zu Be-
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ginn des Experimentes noch eine erhöhte Sterberate aufweist und den löslichen C-Pool teil-
weise wieder auffüllt. Da es bei dieser Kalibrierung aber in erster Linie darum ging, das Mo-
dell auf eine langfristige Stabilisierung des Systems einzustellen, wurde darauf verzichtet, in 
dieser Modellversion kurzfristige Einflüsse zu integrieren, die spezifisch für Laborverhältnis-
se sind. Vergleichbare Störungen des Bodengefüges treten im Freiland durch Maßnahmen der 
Bodenbearbeitung, wie z.B. Pflügen, auf. Für diese Maßnahmen kann angenommen werden, 
dass ein festgesetzter Prozentsatz der Mikroorganismenpopulation abstirbt.  
 
Es wurde zusätzlich getestet, wie sich die Modellvariablen über den Zeitraum von einem Jahr 
verhalten, um (1) die mathematische Stabilität des Differentialgleichungssystems sowie (2) 
die Plausibilität der zeitlichen Entwicklung der Modellkompartimente zu testen. Die Ergeb-
nisse dieses Tests sind im Kapitel Modellverhalten und –validierung beschrieben. Eine Über-
prüfung der Stickstoff- und Kohlenstoffbilanz der insgesamt 15 Stoffflüsse in dieser Modell-













































































Abbildung 11 (a) CO2-Emissionen und Konzentrationsverlauf der mikrobiellen Biomasse (Cb). (b) 
N-Mineralisierung und Konzentrationsverlauf der löslichen Kohlenstofffraktion (Cs). Daten aus 
SMITH et al. (1986) (Palouse-Boden).  
 
2.5.4 Heterotrophe Denitrifikation  
Die Parameter für das Denitrifikationsmodell wurden mit Hilfe von Daten eines elftägigen In-
kubationsexperimentes von LEFFELAAR & WESSEL (1988) geschätzt. In diesem Experi-
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ment wurde ein lehmiger Boden zu Versuchsbeginn mit umgerechnet 263 kg NO3--N ha-1 10 
cm-1 und 780 kg schnell verwertbarem Kohlenstoffsubstrat Cs in Form von Glukose versetzt 
und anschließend in Petrischalen inkubiert. Die Anfangskonzentration an Nitrat-N betrug ins-
gesamt 473 kg ha-1 10 cm-1, da im Boden bereits Nitrat vorhanden war. Der Gesamtgehalt an 
organischem Kohlenstoff ist mit 1,3 % angegeben, der organische Stickstoffgehalt des Bo-
dens liegt bei 0,14 %. Es wurde bei einem gravimetrischen Wassergehalt von 0,22 g g-1 Bo-
den und einer Temperatur von 22,7°C unter Neon-Atmosphäre, d.h. unter vollständigem Aus-
schluss von Sauerstoff, inkubiert. Da im Modell die Sauerstoffkonzentration nicht explizit be-
rechnet, sondern indirekt über den Bodenwassergehalt simuliert wird, wurde für die Simulati-
on der relative Wassergehalt auf 1,0 gesetzt. Dies kommt aus Modellsicht einer vollständigen 
Sauerstofffreiheit gleich. Für die anderen Funktionen des Wassers im Boden, wie z.B. die als 
Transportmedium für Substrate, wird angenommen, dass der eingestellte Wassergehalt von 22 
Gew. % in keiner Weise limitierend wirkt.  
 
Die maximalen Nitrifikationsraten µn1max und µn2max wurden für die Parameterbestimmung auf 
null gesetzt, da Nitrifikanten für die Oxidation von Ammonium Sauerstoff brauchen. Folglich 
wird das aus den organischen Pools mineralisierte Ammonium nur durch die mikrobielle 
Aufnahme verwertet und es erfolgt keine Nitratnachlieferung durch die Nitrifikation.  
 
Anfangswerte 
Für die Parameterschätzung liegen Anfangswerte und Zeitreihen für die vier Zustandsvariab-
len NO3--N, NO2--N, N2O-N und N2-N vor. Da über die Vorgeschichte des Bodens in der Li-
teratur keine Angaben gemacht wurden, mussten die Startwerte für die restlichen Modellvari-
ablen abgeschätzt werden. Sie sind in Tabelle 9 zusammengefasst. Für die mikrobielle Bio-
masse Cb wurde angenommen, dass ihr Anteil am organischen Kohlenstoffgehalt des Bodens 
2 % beträgt und dass sie ein C/N-Verhältnis von 6,0 aufweist. Außerdem wurde eine geringe 
Menge an zersetzbarer organischer Bodensubstanz Cd (200 kg C ha-1 10 cm-1) mit einem wei-
ten C/N-Verhältnis von 50 unter der Annahme eingeführt, dass dem verwendeten Boden in 
nicht allzu ferner Vergangenheit stickstoffarme Ernteresiduen zugeführt wurden. Der An-
fangswert für die mikrobielle Aktivität wurde mit rden=0,001 sehr niedrig angesetzt, um der 
Beobachtung gerecht zu werden, dass zu Versuchsbeginn aufgrund der aeroben Lagerungsbe-














Tabelle 9 Anfangswerte für die Kalibrierung des Denitrifikationsmodells (Daten von  LEFFE-
LAAR & WESSEL, 1988). Die jeweiligen Anfangswerte sind, mit Ausnahme der di-
mensionslosen mikrobiellen Aktivität rden, in kg ha-1 10 cm-1 angegeben. 
Variable  Startwert  Variable  Startwert  
rden 0,001 Nb  65 
Cb  390 Nd 4 
Cs  780 Nh 2100 
Cd  200 NH4+  5 
Ch  19500 NH4s - 
CO2  0 NO3- 473 
  NO2- 0 
  N2O 0 
  N2 0 
 
Wie aus den gemessenen Nitratwerten hervorgeht (siehe Abbildung 12), ist der Nitratabbau in 
zwei Phasen unterteilbar: Einer Lag-Phase von etwa einem Tag folgt eine Phase sehr schnel-
len Abbaus. Diese anfängliche Verzögerung der N2O-Freisetzung wird bei der Umstellung 
von aeroben auf anaerobe Bedingungen häufig beobachtet. Sie ist darauf zurückzuführen, 
dass der mikrobielle Stoffwechsel unter aeroben Bedingungen ein anderes Enzymsystem auf-
weist als unter anaeroben Bedingungen. In der Regel dauert diese Umstellungsphase aller-
dings nur 1-8 Stunden (JACINTHE et al. 2002). Da die zeitliche Auflösung des N-Modells 
einen Tag beträgt, wird sie in den Modellgleichungen nicht explizit berücksichtigt. Um aller-
dings die Daten von LEFFELAAR & WESSEL (1988) für die Parameterschätzung verwerten 
zu können, wird die Verzögerungsphase durch die Einführung eines Retentionsfaktors in der 
mikrobiellen Aktivität rden berücksichtigt. Er führt dazu, dass die mikrobielle Aktivität zu 
Versuchsbeginn für einen weiteren Tag auf dem sehr niedrigen Anfangsniveau bleibt.  
 
Parameterschätzung 
Für das Denitrifikationsmodell mussten insgesamt 14 Parameter bestimmt werden (siehe 
Tabelle 10). Für das Schätzverfahren wurden nur die maximalen Wachstumsraten µmaxNOx (mit 
NOx = NO3-, NO2- bzw. N2O) freigegeben. Die Werte für die drei Substratnutzungseffizienzen 
YNO3, YNO2 und YN2O sowie der Bedarf an Erhaltungsenergie mnNOx auf den drei betrachteten 
Stickoxiden und die drei Halbsättigungskonstanten KNO3, KNO2 und KN2O wurden der Literatur 
entnommen (LEFFELAAR & WESSEL, 1988). Diese auf Messwerten für reine Denitrifikan-
tenkulturen basierenden Daten von KOIKE & HATTORI (1975a,b) wurden in die Modellein-
heiten umgerechnet und bei der Parameterschätzung konstant gehalten. Die drei Halbsätti-
gungskonstanten werden wie bei LEFFELAAR & WESSEL (1988) als gleich groß ange-
nommen. Die Halbsättigungskonstante KNO3 für die mikrobielle NO3--Verwertung hat den 
gleichen Wert wie im Modellteil unter aeroben Bedingungen. Sie hat einen höheren Wert als 
die Halbsättigungskonstante für NH4+ (KNH4), d.h. die maximale Umsatzrate wird erst bei hö-
heren NO3--Konzentrationen erreicht als für die NH4+-Aufnahme. Diese Parametrisierung 
spiegelt die bevorzugte NH4+-Aufnahme durch die Mikroorganismen wider.  
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Die Halbsättigungskonstanten der mikrobiellen Aktivität KrNden und KrCden  wurden im Ver-
gleich zum aeroben Modellteil (1) so eingestellt, dass die mikrobielle Aktivität bei typischen, 
d.h. relativ niedrigen Substratkonzentrationen auf < 10 % des Wertes unter aeroben Bedin-
gungen gedrosselt wird und (2) bekommen beide Konstanten den gleichen Wert, da jetzt das 
C- und das N-Substrat sowohl für den Aufbau von Biomasse als auch die Bereitstellung von 
Energie zur Verfügung stehen müssen.  
 
Tabelle 10 Parameterwerte des Denitrifikationsmodells. 
Parameter Schätzer (Varkoeff. [%]) Anmerkung/Quelle 
µNO3max 0,08 (4,11) Geschätzt 
µNO2max 0,10 (4,14) Geschätzt 
µN2Omax 0,002 (6,67) Geschätzt 
KNO3 27,4 Fix, LEFFELAAR & WESSEL (1988) 
KNO2 27,4 Fix, LEFFELAAR & WESSEL (1988) 
KN2O 27,4 Fix, LEFFELAAR & WESSEL (1988) 
mnNO3 2,16 Fix, LEFFELAAR & WESSEL (1988) 
mnNO2 0,84 Fix, LEFFELAAR & WESSEL (1988) 
mnN2O 1,9 Fix, LEFFELAAR & WESSEL (1988) 
YNO3 0,1 Fix, LEFFELAAR & WESSEL (1988) 
YNO2 0,054 Fix, LEFFELAAR & WESSEL (1988) 
YN2O 0,004 Fix, LEFFELAAR & WESSEL (1988) 
KrCden  2500 Fix 
KrNden 2500 Fix 
 
Tabelle 11 Modelleffizienz ME und Mittlere Fehlerquadratsumme RMSE für das Denitrifikati-
onsmodell.  
 NO3-  NO2-  N2O N2 
ME 0,974 0,568 0,733 0,833 
RMSE 30,60 42,06 42,77 63,48 
 
Die Simulationsergebnisse und Daten sind in Abbildung 12a und b zu sehen.  
 
Wie Abbildung 12 und die Modelleffizienz ME für NO3-, N2O und N2 zeigen, sind die Mo-
dellgleichungen gut bis sehr gut in der Lage, die gemessenen Konzentrationen für diese drei 
N-Verbindungen nachzuvollziehen. Für die Abfolge von Bildung und Abbau der N-
Verbindungen ist die Übereinstimmung zwischen Modell und gemessenen Werten für alle 
vier Zustandsvariablen zufriedenstellend. Lediglich für NO2-  unterschätzt das Modell sowohl 
die Konzentration in den ersten Tagen als auch die Höhe der Maximalkonzentration. Für N2O 
stimmt der Zeitpunkt des Maximums im Modell ungefähr mit dem gemessenen Zeitpunkt ü-
berein, allerdings bleibt auch hier die Maximumkonzentration im Modell geringer als es die 




samtmenge der vier an der Denitrifikation beteiligten N-Verbindungen zeigt, dass die Mess-
werte zwar eine zunehmende Tendenz aufweisen, aber innerhalb dieses Trends stark schwan-
ken (siehe Abbildung 13). Insbesondere die Zunahme der N-Gesamtmenge um rund 20 % am 
dritten Tag der Inkubation ist kaum erklärbar, da bei Zugabe eines N-freien C-Substrates wie 
Glukose eher mit einer N-Immobilisierung zu rechnen ist. Das Modell berechnet so als Folge 
der mikrobiellen Immobilisierung eine kontinuierliche Abnahme der Konzentration der vier 
N-Verbindungen um insgesamt 6 % am Ende der Inkubation. Die Frage ist hier, ob und wie es 
zu einer Nachbildung von NO3- und seiner Folgeprodukte kommen kann, oder ob die Zunah-
me der Gesamtmenge eher auf die zunehmende Ungenauigkeit der Messungen bei den gas-
förmigen N-Produkten im Vergleich zur Messgenauigkeit beim Nitrat zurückzuführen ist. 
Gegen eine Nachlieferung von NO3- sprechen die strikt anaeroben Versuchsbedingungen, die 
zwar eine Mineralisierung der organischen Substanz in geringem Umfang und damit eine 
NH4+-Freisetzung erlauben. Die aber für die NO3--Bildung notwendige Nitrifikation ist ein 














































































Abbildung 12 (a) Verlauf der simulierten NO3-- und NO2--Konzentration  sowie (b) der N2O- und N2-
Konzentration  bei Verwendung der Modellparameter aus Tabelle 10; Daten von LEFE-










































Abbildung 13 Summe der N-Konzentration aus NO3--N, NO2--N, N2O-N und N2-N aus Messwerten 
und Simulation; Daten von LEFFELAAR & WESSEL (1988).  
 
Eine denkbare Erklärung für die Zunahme der Konzentration der untersuchten N-
Verbindungen ist, dass Nitrifikantenspezies auf anaeroben Stoffwechsel umschalten und NO3- 
als Elektronenakzeptor nutzen, um NH4+ (hier nicht gemessen) bis zum N2O zu oxidieren und 
so zusätzlichen Stickstoff ins denitrifikatorische System einschleusen. Diese sogenannte au-
totrophe Denitrifikation ist bei der Kalibrierung des heterotrophen Denitrifikationsmodells 
noch nicht berücksichtigt, sondern wird in Kapitel 2.5.6 beschrieben. 
2.5.5 Nitrifikation 
Das Nitrifikationsmodell wurde mit Hilfe der Daten eines 112-tägigen Inkubationsexperimen-
tes von SHI & NORTON (2000) kalibriert. Für das Experiment wurde eine Probe aus den o-
beren 0-15 cm eines lehmigen Ackerbodens (1,4 % Corg, 0,016 % Norg) mit 50 mg NH4+-N pro 
kg Boden (entsprechend 75 kg N ha-1 10 cm-1) versetzt und bei 20°C und einem Wassergehalt 
von 60 % der Feldkapazität inkubiert.  
 
Anfangswerte 
Aus dem Experiment liegen Anfangswerte sowie Zeitreihen für die Variablen NH4+ und NO3- 
vor. Die Anfangswerte für die restlichen Variablen des Modells mussten sinnvoll abgeschätzt 
werden. 
 
Für die mikrobielle Biomassekonzentration Cb wird angenommen, dass sie 2,9 % der organi-
schen Bodensubstanz Corg umfasst. Das mikrobielle C/N-Verhältnis wird auf 6,0 festgesetzt. 
Modellbeschreibung 
 75
Für die mikrobielle Aktivität r wird ein relativ hoher Anfangswert von 0,07 gewählt, da da-
von auszugehen ist, dass durch die Vorbehandlung des Bodens mikrobielle Biomasse abge-
storben ist, die ein optimales Substrat für ein schnelles Anfangswachstum der überlebenden 
Mikroorganismen darstellt. Die Anfangskonzentration für den löslichen organischen Kohlen-
stoff Cs wird auf 80 kg C ha-1 10 cm-1 gesetzt, was dem zweifachen Wert dessen entspricht, 
bei dem sich die Cs-Konzentration bei einem längeren Simulationslauf ohne Substratzugabe 
einpendelt (0,2 % von Ch). Auch mit dieser Annahme wird vorausgesetzt, dass die Vorbe-
handlung des Bodens für den Laborversuch zu einer Freisetzung schnell verfügbaren C-
Substrates führt. 
 
Über den gesamten Inkubationszeitraum wird laut Messdaten eine Stickstoffmenge von etwa 
40 kg N mineralisiert (siehe Abbildung 14). Um die Größe des mittelschnell zersetzbaren 
organischen Pools (Cd und Nd) abzuschätzen, wird davon ausgegangen, dass dieser Stickstoff 
zum größten Teil aus der mittelschnell zersetzbaren organischen Substanz Nd stammt. Ein An-
fangswert von umgerechnet 30 kg Nd ha-1 10 cm-1 ergab nach Ablauf der Inkubationszeit die 
beste Übereinstimmung zwischen simulierter und gemessener NO3--Konzentration. Im fol-
genden Schritt wurde der Anfangswert der Kohlenstoffkonzentration Cd dadurch ermittelt, 
dass das C/N-Verhältnis dieser Fraktion schrittweise verengt wurde (C/N=50 bis C/N=5) und 
für jeden dieser Schritte eine Parameteroptimierung durchgeführt wurde. Ein weites C/N-
Verhältnis von 50 (entsprechend der Reste von Ernteresiduen) ergab so ein Bestimmtheitsmaß 
von R²=0,92. Eine Verengung auf ein C/N-Verhältnis von 5 führte zu einer entscheidenden 
Verbesserung der Übereinstimmung zwischen Simulation und Daten, das Bestimmtheitsmaß 
stieg auf R²=0,99. Das enge C/N-Verhältnis von 5 würde der Annahme entsprechen, dass der 
Großteil des am Ende nachweisbaren Nitratstickstoffes entweder aus abgestorbener mikro-
bieller Biomasse mineralisiert wurde, oder dass dem Boden vor der Probennahme organische 
Substanz mit hohem N-Gehalt zugeführt wurde. Beide Alternativen liegen im Bereich des 
Möglichen und so wurde der Anfangswert für Cd auf 150 kg C ha-1 10 cm-1 gesetzt. 
 















Tabelle 12 Anfangswerte für die Kalibrierung des Nitrifikationsmodells mit Daten von SHI & 
NORTON (2000). Alle Werte sind, mit Ausnahme der dimensionslosen Größe r, in kg 
ha-1 10 cm-1 angegeben. 
Variable  Startwert  Variable  Startwert  
r 0,07 Nb 100 
Cb  600 Nd 30 
Cs  80 Nh 2300 
Cd  150 NH4 64,5 
Ch  20700 NO3 9,5 
CO2  0 NH4s 0 
  NO2- 0 
  N2O 0 
  N2 0 
 
Parameterschätzung 
Für die Schätzung der Parameter wurden nur die maximalen Nitrifikationsraten µn1max und 
µn2max freigegeben. Die Michaelis-Menten-Konstante KN1 für den ersten Nitrifikationsschritt 
(NH4+ → NO2-) wurde nach MALHI & McGILL (1982) auf 150 kg N ha-1 10 cm-1 festgesetzt. 
Für die zweite Michaelis-Menten-Konstante KN2 wurde ein niedrigerer Wert von 100 kg N ha-
1 10 cm-1 gewählt, so dass die maximale Umsatzgeschwindigkeit für die Oxidation von NO2- 
zu NO3- schon bei geringeren Konzentrationen erreicht wird, als dies für den ersten Nitrifika-
tionsschritt der Fall ist. So wird in Kombination mit einer hohen maximalen Rate µn2max er-
reicht, dass die Konzentration an reaktivem NO2- im Boden niedrig bleibt. Die optimierten 
und festgesetzten Parameterwerte für das Nitrifikationsmodell sind in Tabelle 13 zusammen-
gefasst. Die restlichen Parameter des Modells für Mineralisierung/Immobilisierung und 
mikrobielles Wachstum sowie die mikrobielle Nitratverwertung stammen aus den bereits be-
schriebenen Parameterschätzungen und wurden nicht verändert. 
 
Tabelle 13 Parameterwerte für das Nitrifikationsmodell. 
Parameter Schätzer (Varkoeff. [%]) Anmerkung/Quelle 
µn1max 43,23 (2,16) Geschätzt 
µn2max 205,77 (15,98) Geschätzt 
KN1 150 Fix, MALHI & McGILL (1982) 









Tabelle 14 Modelleffizienz ME und Mittlere Fehlerquadratsumme RMSE für das Nitrifikationsmo-
dell.  
 NH4+ NO3- 
ME 0,893 0,988 
RMSE 8,36 4,29 
 
 
Das Ergebnis der Modellkalibrierung ist in Abbildung 14 dargestellt. Die simulierten Verläu-
fe für die NH4+- und NO3--Konzentration werden für die ersten 25 Tage der Inkubation sehr 
gut nachvollzogen. Erst nach dieser Zeit beginnt das Modell die NH4+-Konzentration zu über-
schätzen, während der NO3--Verlauf bis zum Ende der Simulationsperiode sehr gut abgebildet 
wird. Diese gute Übereinstimmung mag daran liegen, dass der Verlauf der NO3--
Konzentration nur von zwei Prozessen abhängig ist. Sie wird bestimmt durch die geringe 
mikrobielle NO3--Aufnahme, die maximal eine Rate von 0,3 kg N ha-1 10 cm-1 und Tag er-
reicht sowie die NO3--Zufuhr durch den Nitrifikationsprozess, dessen Parameter an dieser 
Stelle kalibriert werden. Die NH4+-Konzentration hängt ebenfalls von der mikrobiellen N-
Aufnahme und dem Verlust durch die Nitrifikation ab. Zusätzlich wird sie jedoch in SIMU-
LAT-NC von der Mineralisierung der organischen Bodensubstanz(en) beeinflusst, deren Mo-
dellparameter mit Daten eines anderen Bodens abgeschätzt wurden und die hier konstant 
gehalten wurden. Berücksichtigt man diesen Faktor, ist das Ergebnis der Kalibrierung als sehr 


































Abbildung 14 Simulierte und gemessene Konzentrationsverläufe von NH4+, NO2- und NO3- als Ergeb-
nis der Parameterschätzung für das Nitrifikationsmodell; Daten von SHI & NORTON 




2.5.6 Autotrophe Denitrifikation 
Das Modell für die autotrophe Denitrifikation musste mit Hilfe von Freilanddaten kalibriert 
werden, da in der Literatur keine geeigneten Labordaten zu finden waren. Durch KÖBRICH 
(1995) lag eine geeignete Messreihe vor, die am Untersuchungsstandort des Sonderfor-
schungsbereiches 179 (SFB 179: „Wasser- und Stoffdynamik in Agrarökosystemen“) für die 
Periode Januar 1992 bis Oktober 1992 aufgenommen wurde. Als Eingabegrößen für das Mo-
dell standen neben Emissionsraten für N2O (in kg N ha-1 30 cm-1 Tag-1) die NH4+- und NO3--
Konzentration der Bodenschicht 0-10 cm zur Verfügung. Außerdem waren Messdaten für 
Bodenwassergehalt und Temperatur in dieser Bodenschicht verfügbar.  
 
Mit der Verwendung dieser Daten wird angenommen, dass die NO3-- und NH4+-
Konzentrationen der Bodenschicht 0-10 cm die alleinigen treibenden Kräfte für die Größe der 
N2O-Flüsse darstellen. Die N2O-Freisetzung aus tieferen Bodenschichten kann vernachlässigt 
werden, da sich nach SCHNEIDER (1991), YOH et al. (1997) und JACINTHE et al. (2002) 
die Denitrifikationsaktivität in Agrarböden auf die obersten 10-15 cm des Bodens konzent-
riert. Auch CHRISTENSEN et al. (1990) finden in einer Tiefe von 15-30 cm nur noch 2 % 
der Aktivität, die in der Schicht 0-15 cm gemessen wurde.  
 
Für die Modellkalibrierung wurden die Daten eines zusammenhängenden Zeitraums von 66 
Tagen herangezogen (Tag 150: 30.5.1992 bis Tag 216: 4.8.1992). Dieser Zeitraum ist für die 
Kalibrierung des Modells für die autotrophe Denitrifikation besonders geeignet, da (1) auf-
grund sehr geringer Niederschläge in diesem Sommer der relative Bodenwassergehalt unter 
dem als kritisch definierten Wert von Θrel=0,61 bleibt, ab dem das Modell in den anaeroben 
Modus übergeht und (2) zu Versuchsbeginn eine Düngergabe in Form von AHL erfolgt, die 
zu so hohen NH4+-Konzentrationen im Boden führt, dass N2O-Emissionen gemessen werden 
konnten.  
 
Da es sich bei den verwendeten Messwerten um Daten aus einem Freilandexperiment mit 
Pflanzenbewuchs handelt, ohne dass der Stickstoffentzug durch die Pflanzen erfasst wurde, 
war es nicht sinnvoll das Gesamtmodell mit all seinen organischen Kompartimenten einzuset-
zen. Vielmehr wurde nur das Nitrifikationsmodell mit den bereits geschätzten Parametern 
eingesetzt. Die gemessenen NH4+- und NO3--Konzentrationen wurden direkt in das Modell 
eingelesen, unter der Annahme, dass diese NH4+-Mengen den Nitrifikanten vollständig zur 
Verfügung standen. Diese Vereinfachungen sind möglich, da in SIMULAT-NC (1) für die 
Nitrifikation keine eigene Mikroorganismenpopulation angenommen wird, deren Wachs-
tumsdynamik abgeschätzt werden müsste und (2) nur NH4+ als limitierendes Substrat für die 
Nitrifikanten wirksam wird. Auch eine NO3--Verlagerung in tiefere Bodenschichten ist ver-







Die landwirtschaftlichen Rahmendaten in diesem Zeitraum waren: 
Fruchtart: Winterweizen  
Düngung: 72 kg AHL-N am 5.6.92 (Tag 156) 
Ernte:  31.7.92 (Tag 212) 
 
Anfangswerte 
Die Anfangskonzentrationen für NH4+ und NO3- waren durch die Daten vorgegeben, die An-
fangskonzentration für NO2- wurde auf null gesetzt. Alle anderen bisher beschriebenen Mo-
dellteile wurden nicht berücksichtigt. 
 
Parameterschätzung 
Für diesen Modellteil war nur die Geschwindigkeitskonstante knitden zu schätzen. Der opti-
mierte Wert für knitden beträgt 0,041 pro Tag (Variationskoeffizient: 3,71 %). Die Modelleffi-
zienz ist mit ME=0,04 nur als sehr mäßig zu bezeichnen und auch der RMSE ist mit 4,9 g ha-1 
Tag-1 relativ hoch.   
 
Das Ergebnis der Parameterschätzung ist in Abbildung 15 zu sehen. Aus den gemessenen 
Werten sind drei Emissionsspitzen für N2O herauszulesen. Die erste Spitze erfolgt direkt nach 
der Düngerapplikation (Tag 160), eine zweite am Tag 189 während und als Folge eines Nie-
derschlagsereignisses (siehe Abbildung 15c) und eine dritte am Tag 208 (27.7.92) kurz vor 
der Ernte. Die Abreife des Bestandes hatte zu diesem Zeitpunkt laut KÖBRICH (1995) be-
reits begonnen und Mineralisierungstätigkeit bei reduzierter N-Aufnahme der Pflanze führte 
zu einer Erhöhung der NO3--Konzentration in der betrachteten Bodenschicht.  
 
Die ersten beiden Emissionsspitzen am Tag 160 und am Tag 189 werden von SIMULAT-NC 
gut nachvollzogen. Dies ist beim dritten Maximum am Tag 208 nicht der Fall. Wenn die beo-
bachtete hohe NO3--Konzentration zu diesem Zeitpunkt auf starke Mineralisierungstätigkeit 
der Mikroorganismen zurückzuführen ist, wie von KÖBRICH (1995) angegeben, muss dem 
eine starke Nitrifikationstätigkeit vorausgegangen sein, da das erste Produkt der Mineralisie-
rung organischer Substanz NH4+ ist. Da die Nitrifikation unter den gegebenen Bedingungen, 
d.h. bei annähernd optimalem Wassergehalt und steigenden Temperaturen, sehr schnell ab-
läuft, wird das Zwischenprodukt NH4+ durch die Messwerte offenbar nicht erfasst. Demzufol-
ge wird im hier benutzten Modellausschnitt auch kein N2O gebildet. Allerdings wird bei Ein-
satz des Gesamtmodells die NH4+-Nachlieferung durch Mineralisierungstätigkeit abgebildet 
und es kommt über das Zwischenprodukt NO2- zu einer N2O-Entwicklung. Daher kann trotz 
der nur mäßigen Qualität der Parameterschätzung davon ausgegangen werden, dass SIMU-
LAT-NC die über die autotrophe Denitrifikation gebildete N2O-Menge zumindest größenord-
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Abbildung 15 Kalibrierung des Modells für die autotrophe Denitrifikation: (a) gemessene und simu-
lierte N2O-Flussraten, (b) gemessene NH4+- und NO3--Konzentration, (c) Verlauf von 
Temperatur und relativem Bodenwassergehalt während der Messperiode 30.5.-4.8.1992.  
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3. QUALITATIVER UND QUANTITATIVER MODELLTEST  
Das folgende Kapitel ist in zwei Abschnitte unterteilt: Im ersten dieser beiden Abschnitte 
wird das Verhalten von SIMULAT-NC anhand von drei Simulationen qualitativ, d.h. ohne 
Vergleich der simulierten Werte mit gemessenen Daten, untersucht. Da die Raten nahezu aller 
Stoffumsätze in Form nichtlinearer Differentialgleichungen formuliert sind und das Modell 
außerdem über die Aktivitätsfunktion r eine Reihe von Rückkopplungen enthält, lässt sich das 
langfristige Verhalten der Modellvariablen nicht ohne Weiteres vorhersagen. In diesem Ab-
schnitt werden daher drei Simulationen beschrieben, deren Ziel darin besteht, festzustellen, ob 
alle Modellvariablen absolut und relativ zueinander einen plausiblen Verlauf aufweisen. Für 
die erste Simulation wird der Simulationszeitraum von den 60 Tagen des Kalibrierungsdaten-
satzes (SMITH et al., 1986) auf ein Jahr ausgedehnt. Damit wird ein Zeitraum abgedeckt, der 
für die geplante Freilandanwendung des Modells relevant ist (Kapitel 3.1.1). Mit Hilfe eines 
zweiten Simulationslaufes werden die Auswirkungen des Konzeptes der mikrobiellen Aktivi-
tät r auf die Stickstoffmineralisierung aus der organischen Substanz untersucht (Kapitel 
3.1.2). In einem dritten Testlauf werden schließlich die Ergebnisse einer Simulation unter an-
aeroben Bedingungen den Ergebnissen einer Simulation unter aeroben Bedingungen gegen-
übergestellt (Kapitel 3.1.3). 
  
Im zweiten Teil des Kapitels werden die Ergebnisse der Validierung des Modells vorgestellt. 
Das heißt, es erfolgt eine quantitative Überprüfung der Übereinstimmung zwischen simulier-
ten und gemessenen Werten einzelner Modellvariablen mit Hilfe unabhängiger Datensätze. 
Für die Simulation von Freilandexperimenten, dem eigentlichen Ziel der Modellentwicklung 
stehen nur Daten in sehr begrenztem Umfang zur Verfügung. Außerdem wird die N-Dynamik 
von der N-Aufnahme der Pflanze sowie Verlagerungsprozessen, d.h. Prozessen, die nicht Teil 
der hier vorgestellten Modellentwicklung waren, entscheidend mitgeprägt. Die Modellvalidie-
rung wird daher nicht mit Freilanddaten, sondern mit Hilfe von Daten aus Inkubationsexperi-
menten im Labor durchgeführt, bei denen diese Prozesse keine Rolle spielen.  
 
Es werden zwei Simulationen präsentiert, die für Ackerböden typische Situationen im Labor 
nachstellen: Hier handelt es sich zum Einen um ein Experiment, bei dem nach Zufuhr eines 
stickstoffarmen organischen Substrates in Kombination mit mineralischem Stickstoff die Im-
mobilisierung und nachfolgende Remineralisierung von Stickstoff untersucht wird (Kapitel 
3.2.2). Beim zweiten Versuch wird der Zusammenhang zwischen der Mineralisierung von 
Ernteresiduen und dem Verlauf der Nmin-Konzentration im Boden untersucht (Kapitel 3.2.3). 
Die Modellvalidierung wird abgeschlossen mit einem Mineralisierungsexperiment (Kapitel 
3.2.4) mit Bodenproben des Versuchsstandortes, der im abschließenden Freilandexperiment 
simuliert wird (Kapitel 4).  
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Allen Datensätzen des quantitativen Modeltestes ist gemeinsam, dass sie Zeitreihen für den 
Verlauf der Nmin-Konzentration liefern. Eine abschließende gemeinsame Auswertung aller 
quantitativen Experimente konzentriert sich daher auf die Qualität der Simulation der Nmin-
Konzentrationen. Alle in diesem Kapitel beschriebenen Simulationsexperimente wurden mit 
einer SIMULAT-NC-Version durchgeführt, die mit Hilfe des Programms ModelMaker reali-
siert wurde.  
3.1 Qualitative Modelltests 
3.1.1 Langzeitverhalten des Modells 
Ein Parametersatz, der eine hervorragende Anpassung der Modellergebnisse an kurzfristige 
Labordaten von einigen Tagen bis Wochen ergibt, erlaubt noch keine Aussage über die Quali-
tät der Modellergebnisse für längere Zeiträume von Monaten oder Jahren (VAN VEEN et al., 
1984). Um daher die Stabilität des Differentialgleichungssystems mit dem verwendeten Pa-
rametersatz sowie die langfristige Dynamik aller Modellvariablen zu testen, wurde eine Simu-
lation über 365 Tage durchgeführt. Die Anfangswerte für die Modellvariablen, die Parame-
terwerte sowie die Temperatur und der Bodenwassergehalt entsprechen dem Experiment für 
die Kalibrierung des Modells für Mineralisierung/Immobilisierung der organischen Substanz 
und mikrobielles Wachstum (siehe Kapitel 2.5). Der Simulationszeitraum des dort beschrie-
benen Experimentes wurde ohne Substratzugabe von 60 auf 365 Tage ausgedehnt.  
 
In Tabelle 15 sind die Konzentrationen aller Modellkomponenten nach 365 Tagen im Ver-
gleich zu ihrem Anfangswert aufgeführt. So nimmt die Konzentration an mikrobieller Bio-
masse Cb (bei Verwendung der Parameterwerte aus Kapitel 2.5) innerhalb von 365 Tagen auf 
51 % des Ursprungswertes ab, was einer sichtbaren Sterberate von 0,13 % pro Tag entspricht. 
HARDEN (1998) fand bei einer 235-tägigen Inkubation ohne Substratzufuhr eine Sterberate 
von 0,024 % pro Tag, allerdings bei einer Inkubationstemperatur von nur 12°C, was die 
mikrobielle Sterberate in seinem Experiment herabgesetzt haben dürfte. Die simulierten Wer-
te erscheinen damit plausibel. Die Fraktion Cd der organischen Bodensubstanz nimmt in die-
sem Zeitraum auf 14 % ab, was angesichts der optimalen Temperatur- und Bodenwasserbe-
dingungen ebenfalls plausibel erscheint. Der Konzentrationsrückgang der organischen N-
Komponenten ist durchweg geringer als der der entsprechenden C-Komponenten, da CO2 
dem Stoffkreislauf entzogen wird, während das Produkt der N-Mineralisierung im Laufe des 
Simulationszeitraums zum größten Teil in den organischen Pool zurückkehrt. So verengt sich 
das Cd/Nd-Verhältnis im Laufe eines Jahres von 50 auf 8,1 und nähert sich damit größenord-
nungsmäßig dem C/N-Verhältnis der mikrobiellen Biomasse an. Das C/N-Verhältnis der 
mikrobiellen Biomasse sinkt von anfänglich 6,0 auf 4,2. Der Endwert stimmt überein mit Da-
ten von JOERGENSEN & BROOKES (1990), die ein mikrobielles C/N-Verhältnis von 4,2 
berichten, oder auch JOERGENSEN et al. (1992), die für mitteleuropäische Ackerböden ein 
durchschnittliches mikrobielles C/N-Verhältnis von  4,7 angeben.   
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Tabelle 15 Startwert und Endwert der Modellvariablen nach einer 365-tägigen aeroben Simulation 
ohne Substratzufuhr bei konstanten Temperatur- und Feuchtebedingungen.  
Variable  Startwert Endwert   Variable  Startwert Endwert  
 [ - ] bzw. [kg ha-1 10 cm-1]   [kg ha-1 10 cm-1] 
r 0,07 0,02   Nb  148 107  
Cb  885 454   Nd 10 9  
Cs  120 63   Nh 2010 1789  
Cd  510 73   Nmin 15 115  
Ch  30345 28963      
CO2  89 1943      
 
Dieser Versuch zeigt, dass das Modell mit der gewählten Anzahl an Zustandsvariablen sowie 
der vorliegenden Kombination aus Anfangs- und Parameterwerten über einen längeren Zeit-
raum einen stabilen Verlauf aufweist und zu realistischen Werten führt. Diese Stabilität über 
längere Zeiträume sollte in Experimenten mit SIMULAT-NC in Vorversuchen abgesichert 
werden, wenn kein Integrationsverfahren zur Verfügung steht, das mit steifen Differential-
gleichungen umgehen kann. 
3.1.2 Einfluss der mikrobiellen Aktivität r auf die N-Mineralisierung 
Ein zentraler Aspekt in SIMULAT-NC ist die Beschreibung der Geschwindigkeit der Stoff-
durchsätze im Boden über das mikrobielle Wachstum und Absterben. Die Hauptannahme des 
Modells besteht darin, dass nur der aktive Anteil der Mikroorganismenpopulation an Stoff-
umsätzen, wie z.B. der Festlegung von Nmin in die organische Bodensubstanz, oder im Gegen-
zug der Mineralisierung von Nmin aus der organischen Substanz, beteiligt ist.  
 
Die Auswirkung, die die Dynamik der mikrobiellen Aktivität r auf die Geschwindigkeit der 
Stickstoffmineralisierung aus der organischen Substanz hat, lässt sich am besten mit Hilfe ei-
nes Simulationsexperimentes mit einer Modellvariante ohne r und einer Variante mit der 
mikrobiellen Aktivität r verdeutlichen. Bei diesem Experiment wurde einem Boden organi-
sche Substanz zugeführt, die 2000 kg C ha-1 10 cm-1 Kohlenstoff entspricht. Die organische 
Substanz weist ein C/N-Verhältnis von 80 auf, d.h. einen N-Anteil, wie er oft bei Getreide-
stroh gefunden wird. Die C-Menge wurde verteilt auf den labilen Kohlenstoffpool Cd und den 
löslichen Kohlenstoffpool Cs. Der Cs-Anteil, der einen direkten Einfluss auf die mikrobielle 
Aktivität r ausübt, wurde zwischen 10 % und 30 % der C-Gesamtzufuhr variiert. Die An-
fangswerte für die verbleibenden Variablen sowie die Parameterwerte entsprechen denen für 
die Kalibrierung des Modells mit Daten von SMITH et al. (1986) (siehe Kapitel 2.2). Dassel-
be Simulationsexperiment wurde mit einer Modellvariante durchgeführt, aus deren Glei-
chungssystem die Variable r entfernt wurde. Die Parameter dieser Modellvariante wurden mit 
Hilfe des Datensatzes von SMITH et al. (1986) neu kalibriert. Anschließend erfolgte die Si-
mulation mit beiden Modellvarianten jeweils über einen Zeitraum von 365 Tagen.  
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Abbildung 16 zeigt den Verlauf der Mineralisierungsrate von Nmin aus dem stabilen organi-
schen Stickstoffpool (Nh) als Folge der Zufuhr von organischer Substanz mit unterschiedli-
chen Anteilen an löslichem Kohlenstoff Cs. Der Kurvenverlauf macht deutlich, dass das Mo-
dell mit Hilfe der mikrobiellen Aktivität r den sogenannten „Priming Effect“ sehr viel präg-
nanter abbilden kann, als die Modellversion ohne die Variable r. Unter dem "Priming Effect" 
ist nach KUZYAKOV et al. (2000) eine Beschleunigung (bzw. Verlangsamung) beim Abbau, 
nicht nur der frisch zugeführten, sondern auch der stabilen organischen Bodensubstanz zu 
verstehen, die durch steigende (bzw. sinkende) Aktivität und/oder Konzentration der mikro-
biellen Biomasse hervorgerufen wird. Auch bei der Modellvariante ohne r führt das durch Cs 
induzierte Mikroorganismenwachstum zu einem verstärkten Abbau der organischen Substanz, 
allerdings in einem sehr viel geringeren Umfang als in der Modellvariante, in der sowohl die 
Größe der Mikroorganismenpopulation (Cb) als auch ihr aktiver Anteil berücksichtigt wird. 
Der Umstand, dass nicht nur die Biomassekonzentration auf die Umsatzraten einwirkt, ist im 
Hinblick auf den Einsatz des Modells unter Freilandbedingungen sehr wichtig. So weist die 
Konzentration an mikrobiellem Kohlenstoff im Boden nach Untersuchungen von JOERGEN-
SEN et al. (1994) im Laufe eines Jahres unter Freilandbedingungen nur geringe, nicht signifi-
kante Schwankungen auf. Auch HARDEN (1998) und WIDMER (1993) fanden bei ihren 
Messungen unter Freilandbedingungen maximal 30 % Abweichung von der mittleren jährli-
chen Biomasse-C-Konzentration. Durch das Konzept der mikrobiellen Aktivität r ist die 
Möglichkeit gegeben, trotz nur geringer Variation der Biomassekonzentration ein weites 
Spektrum an Abbaugeschwindigkeiten für die organische Substanz zu erreichen. So variiert 
die Geschwindigkeit der N-Mineralisierung aus dem stabilen organischen Pool für das Modell 
mit r um den Faktor sechs (0,1 – 0,6 kg N ha-1 Tag-1), während die Mineralisierungsrate bei 
der Modellvariante ohne r, unter ansonsten gleichen Bedingungen, noch nicht einmal um den 
Faktor zwei variiert (0,14 – 0,08 kg N ha-1 Tag-1).Das heißt, obwohl beide Modellvarianten 
mit einem Datensatz kalibriert wurden, der ein Überdauerungsstadium der Mikroorganismen 
im Boden und damit eine Verlangsamung aller Abbauprozesse anstrebte, ist nur die Variante 
mit der mikrobiellen Aktivität r in der Lage, sowohl die Beschleunigung von Prozessen durch 









































Anteil Cs am Substrat:
 
Abbildung 16 Auswirkungen der mikrobiellen Aktivität r auf die Rate der N-Mineralisierung aus der 
stabilen Fraktion der organischen Bodensubstanz (Nh) bei unterschiedlicher Substratqua-
lität.  
 
Weiterhin zeigt Abbildung 16, dass das Modell durch das Konzept der mikrobiellen Aktivität 
sensitiv auf die Qualität des zugegebenen Substrates reagiert, wenn die Substratqualität ver-
einfachend mit dem Anteil an löslichem organischen Kohlenstoff Cs gleichgesetzt wird. Die 
Geschwindigkeit der N-Mineralisierung bei der Modellvariante mit r ist bei Substrat mit ho-
hem Cs-Anteil um bis zu 35 % höher als bei Substraten mit geringerem Cs-Anteil. Bei der 
Modellvariante ohne r findet sich maximal ein Unterschied von 10 %. Diese Sensitivität ist 
insbesondere für Zeiten kontinuierlicher, aber geringer Cs-Zufuhr von Bedeutung, wie sie z.B. 
durch die Wurzelexsudation während der Vegetationsperiode auftritt. Das heißt, durch die 
Rückkopplung zwischen der Cs-Konzentration im Boden und den Abbauraten der organischen 
Substanz, die über die mikrobielle Aktivität r realisiert wird, lässt sich ohne weitere Untertei-
lung der organischen Kompartimente ein weites Spektrum von Halbwertszeiten bei der Mine-
ralisierung der organischen Substanz erreichen. 
3.1.3 Stoffumsätze unter aeroben und anaeroben Bedingungen  
In diesem Abschnitt wird bei einem weiteren Simulationsexperiment das Verhalten der Mo-
dellvariablen unter anaeroben Bedingungen dem Verhalten der Modellvariablen unter aeroben 
Bedingungen gegenübergestellt. Ziel der Simulation ist es, die Plausibilität im Verlauf der 
Gesamtheit der Modellvariablen unter anaeroben Bedingungen zu überprüfen und außerdem 
das Modellverhalten des anaeroben Modells bei Zugabe leicht verwertbaren Substrates zu tes-
ten. Der Hintergrund dieses Experimentes ist, dass die N-Umsätze bei der in Mitteleuropa ty-
pischen Bewirtschaftungspraxis außerhalb der Vegetationsperiode in erster Linie durch die 
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mikrobielle Biomasse (sowie Stoffverlagerungen mit der Wasserbewegung) bestimmt wer-
den. Da in diesem Zeitraum, d.h. vor allem im Herbst und Winter, der Boden häufig und über 
längere Zeiträume einen hohen Wassergehalt aufweist, ist es wichtig, abzuschätzen, welcher 
Anteil des mineralischen N unter diesen Bedingungen als N2O und N2 in die Atmosphäre 
entweicht, bzw. als NO3- im Boden verbleibt und damit potenziell in das Grundwasser aus-
waschbar ist. Da dem Boden im Spätsommer und Herbst durch Zufuhr von Ernteresiduen 
und/oder Wirtschaftsdünger oft große Mengen an Stickstoff und organischer Substanz zuge-
führt werden, wird diese Substratzugabe auch im Simulationsexperiment vorgenommen.  
 
Die Bedingungen für beide Simulationsläufe entsprechen dem Experiment von LEFFELAAR 
& WESSEL (1988), so dass die Ergebnisse des anaeroben Modellexperimentes für die Stick-
oxide im Wesentlichen gemessenen Werten entsprechen. Zu Beginn erfolgt bei beiden, also 
für den aeroben und den anaeroben Fall, eine Zugabe von sowohl löslichem Kohlenstoff Cs 
(780 kg ha-1 10 cm-1) als auch mineralischem Stickstoff in Form von NO3--N (473 kg N ha-1 
10 cm-1). Die Temperatur beträgt 22,7°C und wird konstant gehalten. Der Simulationszeit-
raum erstreckt sich über 120 Tage. Für beide Simulationsläufe werden, mit Ausnahme der 
mikrobiellen Aktivität (r für aerobe bzw. rden für anaerobe Verhältnisse), die gleichen An-
fangswerte der Zustandsvariablen verwendet, wie bei der Kalibrierung des Modells für die he-
terotrophe Denitrifikation (siehe Kapitel 2.5).  
 
Die Unterschiede zwischen aerober und anaerober Simulation bestehen in den folgenden vier 
Punkten:  
1. Das Nitrifikationsmodell ist nur unter aeroben Bedingungen aktiv;  
2. der relative Bodenwassergehalt wird für den aeroben Simulationslauf auf 0,59 und für 
den anaeroben Lauf auf 1,0 gesetzt, wird also für beide Läufe als nicht limitierender Wit-
terungsfaktor angenommen; 
3. eine Veratmung, d.h. dissimilatorische Verwertung der Stickoxide NO3-, NO2- und N2O 
findet unter aeroben Bedingungen nicht statt; 
4. für die Simulation unter Ausschluss von Sauerstoff wird die mikrobielle Aktivität r für 
aerobe Bedingungen durch die mikrobielle Aktivität für anaerobe Bedingungen rden er-
setzt. Sowohl r als auch rden sind in Abhängigkeit von Temperatur und Wassergehalt so-
wie mikrobiell direkt verwertbarem C- und N-Substrat formuliert. Der Unterschied zwi-
schen r und rden besteht zum Einen in der unterschiedlichen Parametrisierung der jeweili-
gen Funktionen und zum Anderen darin, dass N2O und NO2- unter aeroben Bedingungen 
nicht mehr in die Steuerfunktion R(Nmin) der mikrobiellen Aktivität r eingehen.  
 
Da die zeitliche Dynamik der Modellvariablen durch die anfängliche Versorgung mit lösli-
chem Kohlenstoff (Cs) bestimmt wird und diese Dynamik innerhalb von 15 Tagen abklingt, 
werden hier nur die Ergebnisse der ersten 20 Tage dargestellt und diskutiert. Nach Ablauf 
dieses Zeitraumes sinken sämtliche Umsatzraten, aufgrund der Verarmung an leicht verfügba-
rem C- bzw. N-Substrat und damit zurückgehender mikrobieller Aktivität. Die zeitlichen Ver-
läufe aller Modellvariablen sind für anaerobe und aerobe Verhältnisse in Abbildung 17 darge-
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stellt. Sie werden im folgenden Text vor allem hinsichtlich der Unterschiede in ihrer Dynamik 
unter aeroben und anaeroben Bedingungen diskutiert.  
 
Wie aus Abbildung 17a zu ersehen ist, erreicht die mikrobielle Aktivität rden unter anaeroben 
Bedingungen nur ein Maximum von 0,07, d.h. die Aktivität der mikrobiellen Biomasse be-
trägt maximal 7 %. Im Vergleich dazu führt eine als optimal angenommene Sauerstoffversor-
gung unter den gleichen Anfangsbedingungen zu einem Anstieg der Aktivität r bis auf 0,26. 
Als limitierender Faktor wirkt im anaeroben Modell die Verarmung des Bodens an Stickoxi-
den, da NO3- sehr schnell abgebaut und innerhalb von 10 Tagen schon zur Hälfte zu N2 ver-
atmet ist (siehe Abbildung 17n). Unter aeroben Bedingungen lässt dagegen der schnelle Ab-
bau des löslichen Kohlenstoffes Cs eine Mangelsituation entstehen und die mikrobielle Akti-
vität innerhalb von 14 Tagen auf das Anfangsniveau zurückfallen.  
 
Unter anaeroben Bedingungen werden bis zum 20. Tag der Simulation nur 38 % der CO2-
Menge emittiert, die unter aeroben Bedingungen freigesetzt werden (siehe Abbildung 17b). 
Die Rate der CO2-Entwicklung erreicht unter anaeroben Bedingungen maximal 33 kg C ha-1 
Tag-1. Sie liegt damit bei 23 % der maximalen Mineralisierungsrate unter aeroben Bedingun-
gen (144 kg C ha-1 Tag-1). Dies entspricht den Beobachtungen von DEVEVRE & HOR-
WATH (2000), die unter anaeroben Bedingungen einen Rückgang der Mineralisierungsrate 
um 75 % beobachteten. Da die mikrobielle Aktivität aufgrund der Verarmung des Bodens an 
leicht verfügbarem C- bzw. N-Substrat geringer wird, nimmt die Mineralisierungsrate sowohl 
unter anaeroben als auch unter aeroben Verhältnissen gegen Ende der Simulationsperiode ab.  
 
Beim Abbau der löslichen Kohlenstofffraktion (Cs) steigt die Halbwertszeit, d.h. die Zeit, bis 
zu der 50 % der ursprünglichen Menge abgebaut sind, steigt von 2,5 Tagen für aerobe Bedin-
gungen auf 11,5 Tage unter anaeroben Bedingungen (siehe Abbildung 17c). Aufgrund des ge-
ringeren Anteils der aktiven Anaerobier an der mikrobiellen Gesamtpopulation und der damit 
geringeren mikrobiellen Aktivität rden, wird der Abbau der löslichen Kohlenstofffraktion bei 
Sauerstoffmangel merklich verlangsamt; es findet aber noch immer eine nennenswerte Cs-
Verwertung statt. Diese anaerobe C-Verwertung kann bei unzureichender Versorgung des 
Bodens mit organischem Material durchaus zu einer C-Limitierung der Denitrifikation führen. 
Dieser Umstand kann bei der Denitrifikation in tieferen Bodenschichten eine wichtige Rolle 
spielen. Nitrat, das sich bereits unterhalb der Wurzelzone befindet und damit leicht in das 
Grundwasser gelangen könnte, könnte bei ausreichender C-Konzentration in der betrachteten 
Bodenschicht in gasförmige N-Verbindungen umgewandelt werden. Eine Gefährdung des 
Grundwassers durch NO3--Kontaminierung wäre damit vermindert. In SIMULAT-NC werden 
diese beiden Prozesse (NO3--Verlagerung und denitrifikatorische NO3--Verwertung) berück-
sichtigt, da eine Zufuhr von löslichem Kohlenstoff über den Stofftransport in tiefere Boden-
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Abbildung 17 Simulierter Verlauf aller stofflichen Modellvariablen (in kg ha-1 10 cm-1) sowie der 
mikrobiellen Aktivität rden und r (dimensionslos) unter anaeroben (schwarze Kurven) 
und unter aeroben Bedingungen (graue Kurven).  
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Wie aus Abbildung 17e zu ersehen ist, wird der größte Pool organischer Substanz (Ch) im an-
aeroben Modell mit einer niedrigeren und gleichbleibenderen Rate abgebaut als im aeroben 
Modell, in dem, aufgrund der hohen mikrobiellen Aktivität zu Versuchsbeginn Abbauraten 
bis zu 35 kg C ha-1 Tag-1 erreicht werden („Priming-Effect“). Die mikrobielle Aktivität rden 
geht dagegen unter anaeroben Bedingungen langsamer zurück, als es die schnelle Abnahme 
der Nitratkonzentration vermuten lässt. Dies ist darauf zurückzuführen, dass die Konzentrati-
on der N-Substrate NO2- und N2O, die unter anaeroben Bedingungen als Steuergrößen in die 
mikrobielle Aktivität rden eingehen, erst in Folge der Nitratverwertung gebildet werden. Dar-
aus ergibt sich, dass rden nur langsam abnimmt, so dass keine schnellen Änderungen der Ab-
bauraten für die organische Substanz, d.h. ein fast vollständiges Verschwinden des „Priming-
Effectes“ zu beobachten ist. Letzterer ist dagegen unter aeroben Bedingungen für die organi-
schen Stoffkompartimente Ch und Nh stark ausgeprägt (siehe Abbildung 17j).  
 
Die labile organische C-Fraktion Cd zeigt unter anaeroben Bedingungen einen geringeren Ab-
bau (7,5 %) als unter aeroben, wo sich die Konzentration nach 20 Tagen bereits um die drei-
fache Menge (23 %) verringert hat (siehe Abbildung 17f). Im Gegensatz zum C-Anteil dieser 
organischen Fraktion vervierfacht sich die Nd-Konzentration unter aeroben Bedingungen, 
während die Nd-Konzentration unter anaeroben Bedingungen am Tag 20 lediglich das 2,7-
fache der Ausgangskonzentration beträgt (siehe Abbildung 17k). Durch die gegenläufige Dy-
namik des C- und N-Anteils verengt sich das C/N-Verhältnis der labilen organischen Fraktion 
von 50 zu Simulationsbeginn auf 17 unter anaeroben und 9 unter aeroben Verhältnissen. Die 
zunehmende Konzentration an labilem organischen N (Nd) spiegelt die unterschiedliche Ge-
schwindigkeit des mikrobiellen N-Durchsatzes unter aeroben und anaeroben Bedingungen 
wider, da vor allem der N-Anteil der abgestorbenen mikrobiellen Biomasse als Quelle für die-
sen organischen Pool fungiert. Innerhalb der ersten fünf Tage fließen dem Nd-Pool aus der 
mikrobiellen Biomasse unter aeroben Bedingungen bis zu 1,7 kg N ha-1 10 cm-1 Tag-1 zu. An-
aerobe Bedingungen reduzieren diese Menge auf weniger als ein Drittel (0,4 kg N ha-1 10 cm-
1 Tag-1). 
 
Die mikrobielle Biomasse (Cb) wächst innerhalb von 20 Tagen sowohl unter anaeroben als 
auch aeroben Bedingungen auf 160 % der Anfangsbiomasse an (siehe Abbildung 17d). Diese 
kräftige Zunahme an mikrobiellem Kohlenstoff stimmt überein mit Beobachtungen von DE-
VEVRE & HORWATH (2000), die bei Zugabe von Reisstroh zu Bodenproben, sowohl unter 
anaeroben als auch unter aeroben Bedingungen, sogar eine Verdoppelung der mikrobiellen 
Biomasse beobachteten. Der Biomassezuwachs in ihrem Versuch ist wahrscheinlich höher, da 
dem Boden im Vergleich zum hier beschriebenen Simulationsexperiment die 5,5-fache Men-
ge an verwertbarem C-Substrat zugeführt wurde. In der Simulation verläuft das Wachstum bei 
Abwesenheit von Sauerstoff allerdings deutlich langsamer und kontinuierlicher als unter ae-
roben Bedingungen. Unter aeroben Verhältnissen wächst die Biomasse anfänglich sehr stark, 
erreicht höhere Werte als unter anaeroben Bedingungen und beginnt dann abzusterben. Diese 
unterschiedliche Dynamik, hervorgerufen durch den unterschiedlichen Verlauf der mikrobiel-
len Aktivität, hat Auswirkungen auf die Immobilisierung des mineralischen Stickstoffes: Der 
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Biomassestickstoff Nb wächst unter anaeroben Bedingungen auf 135 % der Ausgangskonzent-
ration, während eine ausreichende Sauerstoffversorgung Nb ihn sogar auf 168 % der Aus-
gangsmenge ansteigen lässt (siehe Abbildung 17i). Das C/N-Verhältnis der Gesamtbiomasse 
steigt unter anaeroben Bedingungen aufgrund des niedrigeren aktiven Biomasseanteils (rden) 
konstant auf 7,1 an. Unter aeroben Bedingungen führt dagegen die anfänglich niedrige NH4+-
Konzentration von weniger als 10 kg N ha-1 10 cm-1 zu einem zwischenzeitlichen Anstieg des 
mikrobiellen C/N-Verhältnisses auf 8,5 (Tag 4), um sich bis zum Tag 20 wieder auf den An-
fangswert 6,0 einzupendeln. Die anfänglich hohe Nitratkonzentration spielt hier nur eine un-
tergeordnete Rolle, da NO3- in SIMULAT-NC von Mikroorganismen nur in geringem Maße 
für den Aufbau von Biomasse verwertet wird. 
 
Nitrat wird in der anaeroben Simulation im Wesentlichen als Energiequelle 
(Elektronenakzeptor) sowie in geringem Umfang auch für den Aufbau von mikrobieller 
Biomasse verbraucht. Sein Abbau ist dementsprechend schnell (siehe Abbildung 17h). Da die 
NO3--Verwertung als Energiequelle unter aeroben Bedingungen wegfällt und die Verwertung 
für den Biomasseaufbau auch hier nur gering ist, geht die Nitratkonzentration in der aeroben 
Simulation deutlich langsamer zurück (-32 kg N ha-1 10 cm-1 in 20 Tagen). An dieser Stelle 
muss allerdings angemerkt werden, dass die Anfangskonzentration an Nitrat sehr viel höher 
ist, als es der gängigen Düngepraxis entspricht und damit eventuell einhergehende toxische 
Nebeneffekte nicht berücksichtigt werden. 
 
Der zeitliche Verlauf der Ammoniumkonzentration im Boden ergibt sich in SIMULAT-NC 
aus dem Wechselspiel von fünf Prozessen: (1) der N-Aufnahme durch die mikrobielle Bio-
masse, (2) der NH4+-Fixierung in der Bodenmatrix, (3) der Nitrifikation über NO2- zu NO3- 
(nur unter aeroben Bedingungen), (4) der N-Mineralisierung aus der organischen Bodensub-
stanz (Nd und Nh) und (5) der N-Mineralisierung aus der abgestorbenen mikrobiellen Biomas-
se. Entsprechend schwierig ist der zeitliche Verlauf der daraus resultierenden Konzentration 
zu interpretieren. Wie aus Abbildung 17g deutlich wird, findet sowohl in der aeroben als auch 
in der anaeroben Simulation eine Netto-Mineralisierung von NH4+ statt. Die Menge des frei-
gesetzten NH4+ erreicht unter anaeroben Bedingungen eine Größenordnung vergleichbar der 
des Abbaus der stabilen organischen Bodensubstanz Nh. Unter aeroben Bedingungen wird ein 
Teil des aus der organischen Substanz mineralisierten Stickstoffes sehr schnell nitrifiziert, so 
dass es in der Bodenlösung nicht als NH4+ auffindbar ist. Im Wesentlichen wird der Konzent-
rationsverlauf des Ammoniums von der Größe der Flussraten NH4+ Ø Nb Ø Nd Ø NH4+ be-
stimmt, die wiederum von der mikrobiellen Aktivität r bzw. rden abhängig sind.  
 
Die in Abbildung 17l, m und n dargestellte Entwicklung der N2-, N2O- und NO2--
Konzentration unter anaeroben Bedingungen entspricht dem Datenverlauf des Experimentes 
für die Kalibrierung der heterotrophen Denitrifikation. Die kumulierte N2O-Entwicklung 
während der autotrophen Denitrifikation, d.h. unter aeroben Bedingungen beläuft sich nach 
20 Tagen auf 0,7 kg N2O-N ha-1 10 cm-1. Die NO2--Konzentration durchläuft unter aeroben 
Bedingungen, d.h. bei ungestört ablaufender Nitrifikation, ein Maximum von 1,6 kg NO2--N 
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ha-1 10 cm-1, was angesichts der niedrigen NH4+-Konzentration durchaus plausibel erscheint.  
 
Zusammenfassend lässt sich sagen, dass der anaerobe Zustand im Modell zwar einen Großteil 
der Umsetzungsprozesse verlangsamt, sie aber nicht zum Stillstand bringt. Die Ergebnisse des 
anaeroben Modells im Verhältnis zu den Ergebnissen des aeroben Modells scheinen durchaus 
plausibel zu sein. Da die Datenlage in Bezug auf vergleichende Experimente für die mikro-
bielle C- und N-Dynamik unter aeroben und anaeroben Bedingungen eher unbefriedigend ist, 
lassen sich hierzu keine abgesicherten Aussagen machen. Die Einführung einer zweiten 
mikrobiellen Aktivität rden für die Denitrifikantenpopulation scheint aber eine einfache und 
zielführende Möglichkeit zu sein, mikrobielle Umsetzungsprozesse auf konsistente Weise un-
ter aeroben und anaeroben Bedingungen abzubilden.  
3.2 Quantitative Modelltests – Modellvalidierung 
Der Mineralisierungs- und Immobilisierungsteil des Modells SIMULAT-NC wurde mit einem 
Datensatz aus einem Experiment kalibriert, das die Einstellung eines stationären Zustandes 
zum Ziel hatte. Die gemessenen Werte aus diesem Experiment konnten sehr gut nachvollzo-
gen werden. Auch ist das Modell durch die Variabilität der mikrobiellen Aktivität r prinzipiell 
in der Lage schnelle Dynamiken nachzubilden, wie die Simulation des „Priming-Effect“ in 
Kapitel 3.1.2 gezeigt hat. Nun stellt sich jedoch die Frage, ob das Modell auch die Nmin-
Dynamik landwirtschaftlich genutzter Böden unter Freilandbedingungen quantitativ zufrie-
denstellend nachbilden kann. Agrarökosysteme zeichnen sich gerade nicht durch die Einstel-
lung eines Gleichgewichtszustandes aus (VAN VEEN et al., 1984), sondern sind, bei der hier 
betrachteten Zeitskala von Monaten bis wenigen Jahren, durch eine Vielzahl von Systemstö-
rungen gekennzeichnet. Bei der Auswahl unabhängiger Datensätze für die Modellvalidierung 
wurden daher vor allem solche Datensätze berücksichtigt, die die Auswirkungen solcher „Stö-
rungen“ des Systems, wie z.B. N-Düngergaben, oder die Zufuhr von organischer Substanz auf 
den Konzentrationsverlauf des mineralischen Stickstoffs untersuchen.  
 
Unter dem Begriff Modellvalidierung wird im Allgemeinen der Gültigkeitstest eines Modells 
mit Hilfe eines unabhängigen Datensatzes verstanden. Bei dieser Art von Test wird das Mo-
dell als eine festgelegte Einheit von Funktionsgleichungen, Parameter- sowie Startwerten für 
die Zustandsvariablen definiert. Bei der Simulation mehrerer Böden mit unterschiedlicher Zu-
sammensetzung und landwirtschaftlicher Vorgeschichte ist es allerdings wahrscheinlich, dass 
(1) die Startwerte für die Modellvariablen variieren und dass (2) im Modell Prozesse nicht 
oder stark vereinfacht abgebildet sind, die in diesen Böden eine wichtigere Rolle spielen als 
in den Böden, die für die Modellkalibrierung genutzt wurden. Eine Variation der Startwerte 
sowie einzelner Modellparameter scheint daher in einem weiteren Modelltest angemessen, um 
eine bessere Übereinstimmung zwischen Simulation und Messwerten zu erreichen und auf 
diesem Wege offene Fragen und Schwachstellen des Modells zu identifizieren.  
 
Der Modelltest besteht somit für jeden Datensatz aus insgesamt drei Simulationsläufen: 
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Simulation 1: Der Modelllauf wird unter Verwendung des aus der Kalibrierung stammenden 
Parametersatzes (Kapitel 2.5) sowie mit Standardwerten für die Startwerte der nicht gemesse-
nen Modellvariablen durchgeführt (Modellvalidierung im strengen Sinne). 
 
Simulation 2: Bei diesem Modelllauf werden die relevanten Startwerte innerhalb plausibler 
Grenzen neu geschätzt, um die Übereinstimmung zwischen Daten und Simulation zu verbes-
sern. Die Parameterwerte bleiben unverändert. 
 
Simulation 3: In einem dritten Modelllauf werden einzelne Parameter des Modells neu ermit-
telt, wenn die Schätzung der Startwerte aus Simulation 2 zu keiner akzeptablen Übereinstim-
mung zwischen simulierten und gemessenen Werten führt. 
3.2.1 Ableitung von Standardanfangswerten  
Für jeden Lauf des Modells SIMULAT-NC müssen Werte für die Anfangskonzentrationen 
der fünf organischen Modellkompartimente sowie für die zwei Kompartimente, die die 
mikrobielle Biomasse des Bodens repräsentieren (Cb und Nb), bereitgestellt werden. Soll das 
Modell für Freilandversuche eingesetzt werden, so ist davon auszugehen, dass nur für eine 
begrenzte Zahl dieser Modellvariablen gemessene Werte zur Verfügung stehen. Dasselbe gilt 
für die Laborexperimente, die in diesem Kapitel für den Test des Modells herangezogen wer-
den. Mit Hilfe von Literaturdaten wird daher versucht, einen Satz an Startwerten abzuleiten, 
die als Standardwerte verwendet werden können, wenn keine gemessenen Werte verfügbar 
sind. Die Verwendbarkeit dieser Standardwerte wird mit Hilfe von Daten aus Laborexperi-
menten überprüft und stellt den jeweils ersten Schritt des Modelltestes dar (Simulation 1).  
 
Die in den Inkubationsversuchen verwendeten Böden werden in den meisten Veröffentli-
chungen über den organischen C- und N-Gehalt des jeweiligen Bodens charakterisiert. Für die 
Ermittlung der Standardanfangswerte wird davon ausgegangen, dass sich aus der organischen 
Kohlenstoffkonzentration (Corg) die Konzentration an mikrobieller Biomasse (Cb) sowie eine 
Aufteilung in die einzelnen Modellkompartimente für den organischen Kohlenstoff ableiten 
lassen (vgl. Tabelle 16). So steigt die mikrobielle Biomassekonzentration (Cb) mit dem orga-
nischen C-Gehalt eines Bodens an. Eine umfangreiche Untersuchung zum Zusammenhang 
zwischen diesen beiden Größen wurde von ANDERSON & DOMSCH (1989) veröffentlicht, 
die mit Hilfe der Substrat-Induzierten-Respirations-Methode (SIR) den prozentualen Biomas-
se-C-Gehalt von 134 Agrarböden unterschiedlicher Bewirtschaftung in Mitteleuropa erfasst 
haben. Der Standardwert für den Startwert der Cb-Konzentration wird aus den Messungen von 
ANDERSON & DOMSCH (1989) abgeleitet, da dieser Datensatz eine Differenzierung nach 
der Bewirtschaftungspraxis eines Agrarbodens erlaubt und in SIMULAT-NC bereits für die 
Herleitung des „typischen“ Biomassegehaltes eines Bodens im Sterbeterm α(Cb) für die 
mikrobielle Biomasse verwendet wird (siehe Gleichung 26 in Kapitel 2.2.2). Ist die Bewirt-
schaftungspraxis eines Bodens nicht bekannt, wird in den folgenden Simulationen für den 
Biomasse-C-Anteil ein Startwert in Höhe von 2,5 % der organischen Bodensubstanz Corg an-
genommen. Nach ANDERSON & DOMSCH (1989) entspricht dieser Wert einer typischen 
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Biomasse-C-Konzentration bei Bewirtschaftung mit Fruchtwechsel und Stroh- oder Wirt-
schaftsdüngung.  
 
Tabelle 16 Typische Werte sowie als „Standard“ verwendete Startwerte für die mikrobielle Bio-
masse und die organischen Kompartimente des Modells. 
Variable Wert(e) Quelle Standard-
wert 
Cb [% von Corg] 2,4 - 4,0 
2,2 
ANDERSON & DOMSCH (1989) 
VON GÖTZ (1997)  
 
2,5 
Cb/Nb [-] 5,2 - 8,4 
3,2 - 8,7 
JOERGENSEN et al. (1993) 
DENDOOVEN et al. (2000) 
 
6,0 
Cd [% von Corg] 13 - 35 
5 - 40 
2 - 6 
NICOLARDOT & MOLINA (1994) 





Cd/Nd [-] 12 - 13 
16,7 
21 - 22 
NICOLARDOT et al. (1994)  
CORBEELS et al. (1999) 




Cs [% von Corg] 0,05 - 0,25 
0,2 - 0,5 
0,4 - 1,1 
GREGORICH et al. (2000)  
SMITH et al. (1986)  




Ch [kg ha-1 10 cm-1] 
 Ch=Corg - Cd 1) - Cb - Cs 1)   - 
Nh [kg ha-1 10 cm-1] 
 Nh=Norg - Nd 1) - Nb - 
1) Hintergrundkonzentration ohne Substratzufuhr; 
 
Ein entscheidender Faktor dafür, ob in einem Boden eine Netto-Mineralisierung oder -
Immobilisierung von mineralischem Stickstoff (Nmin) stattfindet, ist in SIMULAT-NC das 
C/N-Verhältnis der mikrobiellen Biomasse. Für das C/N-Verhältnis von Mikroorganismen in 
Agrarböden variieren die Werte in der Literatur zwischen 3,2 und 8,7 (vgl. Tabelle 16). In 
SIMULAT-NC wird der Mittelwert von Cb/Nb = 6,0 als Standardanfangswert verwendet. Die-
ser Wert liegt in der gleichen Größenordnung wie sie von MUELLER et al. (1998) im Modell 
DAISY (Cb/Nb = 6,7) oder von CORBEELS et al. (1999) für das Modell NCSOIL (Cb/Nb = 
6,0) als Startwerte angenommen werden.  
 
Zwei weitere für die C-und N-Dynamik im Boden sehr wichtige Startwerte sind die Konzent-
ration an labilem, d.h. mittelschnell abbaubarem organischen Kohlenstoff- und Stickstoff (Cd 
und Nd). Die Größe und Zusammensetzung dieses C- und N-Pools können unter Freilandbe-
dingungen innerhalb eines Jahres sehr stark variieren: Ihm werden z.B. nach der Ernte große 
Mengen organischer Substanz in Form von Ernteresiduen zugeführt. Diese werden im Laufe 
eines Jahres, je nach mikrobieller Verwertbarkeit mit unterschiedlicher Geschwindigkeit ab-
gebaut. Diese Variabilität der Konzentration über das Jahr macht eine Abschätzung der An-
fangskonzentrationen für die Modellkompartimente Cd und Nd besonders unsicher und 
Qualitativer und quantitativer Modelltest 
 94
schwierig. Dies trifft insbesondere auf die Simulation von Laborexperimenten zu, wenn nicht 
angegeben wird, zu welchem Zeitpunkt im Jahr die Bodenproben entnommen wurden sowie 
Angaben über die Bewirtschaftungspraxis fehlen. Die Unsicherheit bei der Abschätzung der 
Größe dieser Pools wird deutlich in der weiten Spanne von 5 bis 40 % der organischen Sub-
stanz, die STANFORD & SMITH (1972) für ihr Modell als Startwert für einen vergleichba-
ren organischen Pool annehmen. Bei NICOLARDOT & MOLINA (1994) liegen die berech-
neten Anteile von Cd an der organischen Substanz zwischen 13 und 35 %. Vorabschätzungen 
mit SIMULAT-NC, wie sie z.B. für die Modellkalibrierung in Kapitel 2.5.3 beschrieben sind, 
ergaben einen niedrigeren Cd-Anteil, der zwischen 2 und 6 % der organischen Substanz liegt. 
Dieser im Verhältnis zu den Literaturangaben niedrigere Wert ist dadurch begründet, dass 
diesem Kompartiment in SIMULAT-NC nur der polymere wasserunlösliche Anteil der Ernte-
residuen zugeordnet wird, der unter mitteleuropäischen Klimabedingungen Umsatzzeiten in 
der Größenordnung von einem Jahr aufweist.  
 
Eine Überschlagsrechnung soll das Zustandekommen der Größenordnung dieser Werte ver-
deutlichen. Nimmt man z.B. einen relativ hohen Strohertrag von 9000 kg Biomasse pro ha an, 
der zu einem Drittel (=Stoppeln) in die obersten 30 cm Boden eingearbeitet wird, so führt dies 
im Modell bei einem C-Gehalt von 45 % zu einer Zufuhr von 450 kg Cd ha-1 10 cm-1 Boden-
schicht. Nimmt man zusätzlich an, dass über die im Boden verbleibende Wurzelbiomasse dem 
Cd-Pool weitere 225 kg C ha-1 10 cm-1 zugeführt werden (entsprechend einem Eintrag von 
1500 kg Wurzeltrockenbiomasse in die oberen 30 cm des Bodens), so entspricht der frisch 
zugeführte Cd-Anteil bei einem Gesamtgehalt des Bodens an organischem Kohlenstoff (Corg) 
von 2 % noch 2,3 % von Corg. Würde die gesamte Strohmenge in den Boden eingearbeitet, er-
gäbe sich ein Cd-Anteil von 5,3 % von Corg. Hinzugerechnet werden müssen noch Ernteresi-
duen aus dem Vorjahr, die nicht verwertet wurden. So wird z.B. Getreidestroh im Laufe eines 
Jahres bis zu 70 % abgebaut (HAIDER & MARTIN, 1979). Bei diesen Werten kann es sich 
allerdings immer nur um Abschätzungen handeln, die durchaus nach oben und unten abwei-
chen. Basierend auf diesen Abschätzungen wird als Startwert für Cd ein Wert von 3,0 % der 
organischen Substanz als Standardwert angenommen. Dieser Wert liefert die Hintergrund-
konzentration an labilem organischen Kohlenstoff Cd, d.h. bei Experimenten mit Zugabe von 
Ernteresiduen wird dieser Wert jeweils der zugeführten Substratmenge hinzuaddiert.  
 
Für das C/N-Verhältnis der labilen organischen Fraktion finden sich in der Literatur Werte 
von Cd/Nd = 12 - 22 (vgl. Tabelle 16). Die C/N-Werte liegen damit näher an den C/N-
Verhältnissen der humosen Bodensubstanz als an denen von beispielsweise Getreidestroh. Als 
Standardwert für SIMULAT-NC wird der Mittelwert der oben angegebenen Spanne, d.h. Cd 
/Nd = 17,0 verwendet. 
 
Beim Standardanfangswert für das Stoffkompartiment löslicher Kohlenstoff Cs wird davon 
ausgegangen, dass es sich um eine Konzentration handelt, die unter Laborbedingungen ge-
ringfügig höher liegt als die in Gleichung 25 (Kapitel 2.1) bei der mikrobiellen Verwertung 
des löslichen Kohlenstoffes eingeführte Grenzkonzentration fCs (=0,002*Ch). Der Startwert 
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für die Hintergrundkonzentration an Cs wird mit 0,3 % der organischen Substanz Corg etwas 
höher angesetzt als fCs, da davon ausgegangen werden muss, dass bei Laborexperimenten 
durch die Veränderung der Bodenstruktur immer etwas zusätzliche organische Substanz frei-
gesetzt wird, die mikrobiell direkt verwertbar ist.  
 
Die Anfangskonzentration der stabilen organischen Substanz (Ch und Nh) wird durch Diffe-
renzbildung zwischen den Gesamtkonzentrationen an organischem C und N (Corg, Norg) und 
den bisher aufgezählten organischen C- und N-Anfangskonzentrationen des Modells ermittelt 
(siehe Tabelle 16).  
 
Der Startwert für die denitrifikatorische mikrobielle Aktivität rden wird auf null gesetzt, da die 
Laborexperimente unter aeroben Bedingungen durchgeführt wurden. Der Wert für die aerobe 
Aktivität r wird in Abhängigkeit von der Vorbehandlung des Bodens gewählt. Die mikrobiel-
le Aktivität r erhält einen niedrigeren Startwert von 0,02, wenn eine Präinkubation des Bo-
dens stattgefunden hat, d.h. wenn die bei Laborexperimenten anfänglich freigesetzte schnell 
verwertbare organische Substanz bereits abgebaut wurde und die durch das zusätzliche Sub-
strat aktivierte mikrobielle Biomasse wieder in den Ruhezustand zurückgekehrt ist. Der Wert 
für r wird auf 0,07 gesetzt, d.h. es werden 7 % der Gesamtpopulation als aktiv angenommen, 
wenn keine Präinkubation stattgefunden hat und die mikrobielle Biomasse zu Beginn des Ex-
perimentes noch auf zusätzlichem C-Substrat wachsen kann. 
 
Für die Startwerte der restlichen mineralischen C- und N-Kompartimente des Modells wird 
davon ausgegangen, dass entweder Messwerte vorliegen (NH4+, NO3-, oder zusammen als mi-
neralischer Stickstoff Nmin), oder dass sie auf null gesetzt werden können (CO2, NO2-, N2O, 
N2).  
3.2.2 Immobilisierung und Remineralisierung von Nmin bei Strohzufuhr 
Die Zufuhr von stickstoffarmer organischer Substanz wie z.B. Stroh nach der Getreideernte, 
führt durch die wachsende mikrobielle Biomasse in der Regel zunächst zu einer Netto-
Immobilisierung des mineralischen Stickstoffes im Boden. Sobald der leichtverwertbare An-
teil des Strohs abgebaut ist, kann jedoch die N-Mineralisierung durch das Absterben der 
mikrobiellen Biomasse überwiegen. Geschieht diese erneute Freisetzung von mineralischem 
Stickstoff im Herbst oder Winter, ohne dass ein Pflanzenbestand vorhanden wäre, kann es 
leicht zur Auswaschung von NO3- in das Grundwasser kommen. Um zu testen, wie gut SI-
MULAT-NC in der Lage ist, das Immobilisierungs- und Remineralisierungsverhalten bei ei-
ner kombinierten Stroh- und Nmin-Gabe quantitativ abzuschätzen, wurde versucht die Ergeb-
nisse eines Laborexperimentes von BJARNASON (1987) nachzuvollziehen. Dieses Experi-
ment wurde von BJARNASON mit dem Ziel durchgeführt, Aussagen über den Einfluss der 
C-Quelle (Glukose oder Gerstenstroh) auf die Geschwindigkeit der Remineralisierung von 
frisch immobilisiertem Nmin zu gewinnen. Da Glukose als Substrat in der Menge, wie sie im 
Experiment zugegeben wird, im Freiland nicht relevant ist, wird hier nur das Modellverhalten 
bei Strohzugabe ausgewertet. Für das Experiment wurde ein sandiger Lehmboden bei 20°C 
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und einem Wassergehalt von umgerechnet 26 Vol. % für 63 Tage inkubiert. Der C-Gehalt des 
Bodens (Corg) betrug vor der Substratzugabe 2,5 %, der organische N-Gehalt (Norg) lag bei 0,2 
%; das C/N-Verhältnis der organischen Substanz betrug somit 13,1. Der Boden wurde zu 
Versuchsbeginn (Tag 1) und noch einmal am Tag 21 mit umgerechnet je 150 kg Nmin ha-1 10 
cm-1 versetzt. Außerdem wurden dem Boden zu Versuchsbeginn 6480 kg C ha-1 10 cm-1 in 
Form von Gerstenstroh als Kohlenstoffquelle zugeführt. Es liegen Messwerte für die NH4+- 
und die NO3--Konzentration vor, die für die Simulation zur Nmin-Konzentrationen zusammen-
gefasst wurden. Da Mikroorganismen bevorzugt NH4+ verwerten, wurde die Nitrifikation im 
Experiment durch Acetylen-Begasung unterbunden und konnte auch im Modell 
unberücksichtigt bleiben.  
 
Simulation 1 – Standardwerte für Parameter- und Anfangswerte 
Für den ersten Schritt des Modelltests (Simulation 1) werden die aus der Modellkalibrierung 
gewonnenen Parameter verwendet (siehe Kapitel 2.5), während die Startwerte für die nicht 
gemessenen Modellvariablen, wie in Kapitel 3.2.1 beschrieben, hergeleitet werden. Für die 
Simulation des Experimentes von BJARNASON (1987) mussten die Startwerte von insge-
samt acht Zustandsvariablen des Modells bestimmt werden:  
 
(1) Die mikrobielle Biomassekonzentration (Cb) sowie (2) ihr C/N-Verhältnis (d.h. Nb):  
Für die Biomasse-C-Konzentration wurde der Standardwert von 2,5 % der organischen Bo-
densubstanz (Corg) eingesetzt, so dass der simulierte Boden zu Beginn der Simulation 934 kg 
Cb ha-1 10 cm-1 enthält. Ein mikrobielles C/N-Verhältnis von 6,0 führt dann zu einer Nb-
Konzentration von 156 kg ha-1 10 cm-1. Die jeweiligen Gesamtkonzentrationen für Cb und Nb 
sowie alle anderen Anfangswerte sind in Tabelle 17 zusammengefasst. 
 
(3) Die Anfangskonzentrationen für die labilen organischen Pools Cd und (4) Nd:  
Die Anfangswerte für diesen Pool setzen sich zusammen aus der „Hintergrundkonzentration“ 
an Cd (Cd*) und Nd (Nd*), d.h. der Menge die bereits vor der Substratzugabe im Boden vor-
handen ist, sowie dem polymeren wasserunlöslichen Material des zugegebenen Gerstenstrohs. 
Es wird davon ausgegangen, dass der Boden vor der Strohzugabe bereits eine Cd-
Konzentration von 3 % der organischen Bodensubstanz (=1121 kg Cd* ha-1 10 cm-1) aufweist. 
Ihr Anfangs-C/N-Verhältnis liegt daher mit einem Wert von 17 näher am C/N-Verhältnis der 
humosen organischen Substanz als an dem von frischem Getreidestroh, dessen C/N-
Verhältnis laut NIESEL-LESSENTHIN (1983) zwischen 50 und 100 liegt. Das C/N-
Verhältnis des Gerstenstrohs wird auf 80 gesetzt, so dass dem Boden umgerechnet 66 kg Nd 
ha-1 10 cm-1 zugeführt werden. Von der Gesamtkohlenstoffmenge des Stroh fließen 85 % 
(=5508 kg ha-1 10 cm-1) in den Cd-Pool. Das C/N-Verhältnis des mittleren organischen Ge-
samtpools (Cd/Nd) erhöht sich durch die Strohzufuhr auf 49. 
 
(5) Die Anfangskonzentration an löslichem Kohlenstoff Cs:  
Die Cs-Konzentration im Boden setzt sich ebenfalls zusammen aus einer Cs-
Hintergrundkonzentration (Cs*) und dem löslichen Kohlenstoffgehalt im Gerstenstroh. Es 
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wird angenommen, dass das applizierte Stroh 15 % ( = 972 kg ha-1 10 cm-1) löslichen Kohlen-
stoff Cs enthält (SCHOMBERG et al., 1994) und dass die Hintergrundkonzentration des Bo-
dens an Cs bei 0,3 % von Corg liegt, so dass die Gesamtkonzentration zu Versuchsbeginn 1084 
kg Cs ha-1 10 cm-1 beträgt. 
 
(6) Die Anfangskonzentration an Ch und (7) Nh : 
Die Anfangskonzentration für den stabilen organischen Kohlenstoff Ch wird nach Ch = Corg - 
Cd* - Cb - Cs* berechnet, wobei für den labilen Pool Cd und den wasserlöslichen Pool Cs nur 
die Hintergrundkonzentrationen Cd* und Cs* eingesetzt werden. Der N-Anteil Nh wird ent-
sprechend nach Nh = Norg - Nd* - Nb berechnet. Das Ch/Nh-Verhältnis der stabilen organischen 
Fraktion beträgt danach 13,4.  
 
(8) Der Anfangswert für die mikrobielle Aktivität r: Da der Boden vor Versuchsbeginn nicht 
präinkubiert wurde und daher davon auszugehen ist, dass durch die Vorbehandlung des Bo-
dens schnell verfügbares Substrat freigesetzt worden ist, wird der Startwert für die mikrobiel-
le Aktivität auf einen Wert von r = 0,07 gesetzt. 
 
Simulationsergebnisse 
Der von BJARNASON (1987) gemessene Konzentrationsverlauf für Nmin weist zu Beginn des 
Experimentes eine kräftige N-Immobilisierung von umgerechnet 93 kg N ha-1 10 cm-1 in 21 
Tagen auf, der nach der zweiten Nmin-Gabe eine Netto-N-Mineralisierung von 14 kg N ha-1 10 
cm-1 innerhalb der letzten 40 Tage des Experimentes folgt. Dieser Verlauf wird vom Modell 
prinzipiell auch mit Standardwerten nachvollzogen. Allerdings ist die anfängliche 
Immobilisierung in der Simulation sehr viel schwächer ausgeprägt, als es die Daten nahe 
legen (siehe Abbildung 18a). Da kein N-Entzug durch Pflanzen stattfindet, wird das Ausmaß 
der N-Immobilisierung in diesem Experiment ausschließlich durch die mikrobielle Biomasse 
bestimmt. Die N-Aufnahmerate der Mikroorganismenpopulation hängt im Modell von fünf 
Faktoren ab (siehe Gleichung 30 in Kapitel 2.1): (1) der Konzentration an mikrobieller 
Biomasse (Cb), (2) der NH4+-Konzentration, (3) der mikrobiellen Aktivität r, (4) dem 
Gradienten zwischen aktuellem und minimalem C/N-Verhältnis der 
Mikroorganismenpopulation und (5) dem Wert der maximalen mikrobiellen NH4+-
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Tabelle 17 Anfangs- und Parameterwerte sowie Modelleffizienz für die Simulation von N-
Immobilisierung und N-Remineralisierung nach Daten von BJARNASON (1987).  
 Anfangswerte  






Cb [kg ha-1 10 cm-1] 934  
Nb [kg ha-1 10 cm-1] 156 107  
Cd [kg ha-1 10 cm-1] 6629  
Nd [kg ha-1 10 cm-1] 135  
Ch [kg ha-1 10 cm-1] 35183  
Nh [kg ha-1 10 cm-1] 2628 2677  
Cs [kg ha-1 10 cm-1] 1084  
Nmin [kg ha-1 10 cm-1] 106  
r [-] 0,07  
   
Parameter [Einheit] Parameterwerte 
µNH4max [Tag-1] 1,1 2,3
 
Variable Modelleffizienz 
Nmin -0,025 0,649 0,985
* Ist in einer Spalte kein Wert angegeben ist, so entsprechen die Werte jeweils dem nächsten 
linksstehenden Wert in derselben Zeile. 
 
Da der Cs-Pool in der Simulation bereits nach vier Tagen um 90 % abgebaut ist, fällt die 
mikrobielle Aktivität r, nach einem kurzen Anstieg auf 0,16, innerhalb von zehn Tagen auf 
ein niedriges Niveau von 0,04 zurück (siehe Abbildung 18b und c). Die N-Immobilisierung 
innerhalb der ersten acht Tage ist damit hauptsächlich auf den Wachstumsschub der 
mikrobiellen Biomasse Cb zurückzuführen, der mit dieser kurzen Phase erhöhter Aktivität 
einhergeht. So wächst die Konzentration an Biomasse-C bis zum dritten Versuchstag auf 124 
% der Ausgangskonzentration an, um danach bis zum Ende des Experimentes wieder auf den 
Ausgangswert zurückzufallen. Diese beiden Faktoren, d.h. das Absterben der mikrobiellen 
Biomasse und der Rückgang der mikrobiellen Aktivität führen dazu, dass die Netto-N-
Immobilisierung ab dem siebten Tag zum Stillstand kommt. Die geringe Ausprägung der N-
Immobilisierung ist zu einem großen Teil auf das anfangs relativ enge C/N-Verhältnis der 
Mikroorganismen zurückzuführen, was dazu führt, dass der Gradient zwischen aktuellem und 
minimalem C/N-Verhältnis sehr klein ist. Wie Abbildung 18d zeigt, ist der anfängliche 
Wachstumsschub dementsprechend auch mit einer Aufweitung des mikrobiellen C/N-
Verhältnisses von 6,0 auf 7,0 verbunden. Allerdings führt das Vorhandensein von schnell 
verwertbarem organischen Substrat und ausreichend mineralischem Stickstoff (Nmin) eher zu 
verstärktem Wachstum des Bakterienanteils der Mikroorganismenpopulation im Boden, die 
ein engeres C/N-Verhältnis aufweisen als Bodenpilze (MOORE et al., 2000). Daher sollte 
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sich auch das C/N-Verhältnis der Gesamtpopulation eher verengen als erweitern. Um diesen 
Kurvenverlauf zu korrigieren werden im nächsten Schritt die Anfangswerte für das 























































































Abbildung 18  (a) Gemessener und simulierter Konzentrationsverlauf für Nmin (Sim1: ME=-0,025; 
Sim2: ME=0,649; Sim3: ME=0,985). (Daten von BJARNASON, 1987), (b) zeitlicher 
Verlauf der mikrobiellen Aktivität r sowie ihrer Steuerfunktionen für das Kohlenstoff- 
und das Stickstoffsubstrat, (c) Konzentrationsverlauf für die mikrobielle Biomasse Cb 
und den löslichen organischen Kohlenstoff Cs und (d) Veränderung des mikrobiellen 
C/N-Verhältnisses. Die hellgraue Kurve zeigt jeweils Simulation 1 mit Standardwerten, 
die dunkelgraue Kurve Simulation 2 mit variierten Startwerten und die schwarze Kurve 
Simulation 3 mit neu angepassten Parameterwerten. 
 
Simulation 2 – Anpassung der Anfangswerte 
Da der generelle Datenverlauf vom Modell gut nachvollzogen wird, kann das Ergebnis der 
Simulation verbessert werden, indem lediglich die anfängliche Immobilisierung verstärkt 
wird. Dies kann bei Veränderung der Anfangswerte auf zwei Arten geschehen: Zum Einen 
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durch einen höheren Startwert für das mikrobielle C/N-Verhältnis, so dass der Gradient 
zwischen maximalem N/C-Verhältnis und aktuellem N/C-Verhältnis (NCbmax-NCb) erhöht 
wird. Als Folge davon wird durch Multiplikation des Gradienten mit den maximalen 
Immobilisierungsraten µNH4max und µNO3max die mikrobielle N-Aufnahme beschleunigt 
(siehe Gleichung 30 in Kapitel 2.1). Die zweite Möglichkeit besteht darin, die mikrobielle 
Aktivität r durch eine höhere Anfangskonzentration an organischem Substrat (Cs und Cd) 
länger auf einem hohen Niveau zu halten, so dass das mikrobielle Wachstum und damit auch 
die verstärkte N-Aufnahme länger anhält.  
 
Im ersten Schritt wurde das Anfangs-C/N-Verhältnis der mikrobiellen Biomasse in den 
Grenzen zwischen Cb/Nb = 3,2 - 8,7 (DENDOOVEN et al., 2000) neu geschätzt. Die beste 
Modelleffizienz von 0,649 ergab sich bei dem weitesten C/N-Verhältnis von 8,7. Der 
Startwert für die Nb-Konzentration wurde daher bei gleichbleibender Cb-Konzentration auf 
107 kg N ha-1 10 cm-1 abgesenkt (vgl. Tabelle 17, Spalte 2). Da eine Erhöhung der 
Anfangskonzentrationen für das lösliche organische C-Substrat Cs sowie den labilen 
organischen Kohlenstoff Cd kein befriedigendes Ergebnis erzielte, sondern lediglich die 
Remineralisierung von Nmin in der zweiten Phase des Experimentes verhindert wurde, blieben 
die Anfangswerte für die Cd- und Cs-Konzentration unverändert. 
 
Simulationsergebnisse 
Wie die dunkelgraue Kurve in Abbildung 18a zeigt, verdoppelt sich die immobilisierte N-
Menge durch die Aufweitung des Startwertes für das mikrobielle C/N-Verhältnis. Allerdings 
entspricht der Verlauf der simulierten Nmin-Konzentration noch immer nicht dem 
Datenverlauf. Auch das C/N-Verhältnis der mikrobiellen Biomasse steigt zu Versuchsbeginn 
weiter an, wenn auch weniger ausgeprägt als bei der Simulation mit Standardwerten. Im 
letzten Simulationsschritt wird daher untersucht, inwieweit Parameterveränderungen zu einer 
besseren Übereinstimmung zwischen Daten und Simulation führen. 
 
Simulation 3 – Variation der Parameter 
Eine weitere Möglichkeit in SIMULAT-NC die Nmin-Immobilisierung zu verstärken, besteht 
darin, die maximalen Immobilisierungsraten für NH4+ (µNH4max) und NO3- (µNO3max) zu 
erhöhen. Von einer Veränderung der maximalen Immobilisierungsrate für NO3- wird hier 
allerdings abgesehen, da Mikroorganismen bevorzugt NH4+ aufnehmen und eine 
Neuschätzung von µNO3max Auswirkungen auf die Parametrisierung des 
Denitrifikationsmodells hätte, in dem NO3- eine weitaus wichtigere Rolle spielt als beim 
Mineralisierungs- und Immobilisierungsgeschehen unter aeroben Bedingungen.  
 
Simulationsergebnisse 
Wie in Abbildung 18a zu sehen ist, führt eine Erhöhung der Immobilisierungsrate µNH4max 
von 1,1 auf 2,3 Tag-1 zu sehr guter Übereinstimmung zwischen Daten und Simulation (ME = 
0,985). Von einer Veränderung weiterer Parameter konnte daher abgesehen werden. Auch das 
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mikrobielle C/N-Verhältnis zeigt eine durchgehende Verengung, solange ausreichend 
mineralischer Stickstoff vorhanden ist (siehe Abbildung 18d).  
 
Wie die Ergebnisse dieser Validierungsläufe zeigen, ist SIMULAT-NC in der Lage den gene-
rellen Verlauf von Immobilisierung und Remineralisierung von mineralischem Stickstoff bei 
Strohzugabe nachzuvollziehen. Allerdings reagiert der Verlauf der Nmin-Konzentration sehr 
sensitiv auf den Startwert für das C/N-Verhältnis der mikrobiellen Biomasse, womit deutlich 
wird, dass das Arbeiten mit Standardwerten hier mit großen Unsicherheiten behaftet ist.   
3.2.3 Modellverhalten bei Applikation von Weizenresiduen 
SIMULAT-NC wurde für den Einsatz unter Witterungsbedingungen und Anbaumethoden 
entwickelt, wie sie im Südosten Niedersachsens üblich sind. Weit verbreitet ist in dieser Re-
gion der Anbau von Winterweizen, für dessen Simulation das Gesamtmodell SIMULAT im 
nächsten Kapitel dieser Arbeit eingesetzt wird. Da die Einarbeitung von Ernteresiduen in den 
Boden zur gängigen Bewirtschaftungspraxis gehört, ist es von besonderem Interesse das Mo-
dellverhalten für die Verwendung von Rückständen des Weizenanbaus zu prüfen. Mit den In-
kubationsversuchen von CORBEELS et al. (1999) liegen Daten sowohl für die Einarbeitung 
von Weizenstroh als auch von Weizenstoppeln und -wurzeln vor, die für einen Modelltest gut 
geeignet sind, da sowohl die CO2-Entwicklung als auch der Konzentrationsverlauf von mine-
ralischem Stickstoff gemessen wurde. 
 
Von CORBEELS et al. (1999) wurden Proben aus den oberen 20 cm eines landwirtschaftlich 
genutzten lehmigen Bodens mit verschiedenen Ernterückständen versetzt und über 224 Tage 
inkubiert. Die Experimente wurden bei einer Temperatur von 22°C und einem Wassergehalt 
von 75 % der Feldkapazität, d.h. unter aeroben Bedingungen, durchgeführt. Der Boden ent-
hielt 1,11 % organischen Kohlenstoff (Corg) und 0,11 % organischen Stickstoff (Norg). Als 
Messwerte stehen für alle Simulationen Zeitreihen für die kumulierten CO2-Emissionen und 
die Nmin-Konzentration zur Verfügung. Außerdem liefern die Autoren Informationen über die 
Zusammensetzung der organischen Substanz, die eine Zuordnung der C- und N-Mengen zu 
den einzelnen Modellkompartimenten von SIMULAT-NC erleichtern. Für die Modellvalidie-
rung werden die Daten folgender drei Experimente von CORBEELS et al. (1999) genutzt: 
 
Experiment 1: Keine Substratzugabe (Kontrollexperiment); 
Experiment 2: Zugabe von Weizenstroh als organisches Substrat; 
Experiment 3: Zugabe von Weizenstoppeln und Wurzelbiomasse der obersten 20 cm Boden 
als organisches Substrat. 
 
Bei keinem dieser Experimente wurde zusätzlich mineralischer Stickstoff zugeführt. Die je-
weiligen Substrate wurden in getrockneter und gemahlener Form mit dem Boden gemischt.  
 
Für jedes der drei Experiment wurden alle drei Schritte des Modelltests durchgeführt (Simula-
tion 1-3). Da für alle Experimente der gleiche Boden verwendet wurde, wurden im Experi-
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ment 1 (ohne Substratzugabe) mit Hilfe des Modells alle Hintergrundkonzentrationen für die 
organische Substanz und die mikrobielle Biomasse ermittelt und in der Simulation der Expe-
rimente 2 und 3 (mit Substratzugabe) nicht mehr verändert. Die Anfangskonzentration an 
mikrobieller Biomasse (Cb und Nb) sowie die Hintergrundkonzentrationen für die lösliche or-
ganische Substanz Cs*, die labile organische Substanz (Cd* und Nd*) und die Konzentration für 
die stabile organische Substanz (Ch und Nh) sind daher für alle drei Experimente gleich groß 
und werden - einmal für Experiment 1 geschätzt - in den folgenden Experimenten mit Zufuhr 
organischer Substanz nicht mehr variiert.  
 
3.2.3.1 Experiment 1 (Kontrollexperiment ohne Substratzugabe) 
Für dieses Experiment wurde der Boden ohne Zugabe eines organischen Substrates für 224 
Tage inkubiert.  
 
Simulation 1 – Standardwerte für Parameter- und Anfangswerte 
Die erste Simulation dieses Datensatzes von CORBEELS et al (1999) wird mit den aus der 
Kalibrierung stammenden Parameterwerten sowie Standardwerten für die Anfangswerte der 
Modellvariablen durchgeführt. Da von CORBEELS et al. (1999) lediglich Angaben zur Ge-
samtkonzentration an organischer Substanz (Corg, Norg) und an mineralischem Stickstoff (Nmin) 
gemacht wurden, mussten Annahmen für die Anfangswerte der sechs Zustandsvariablen Cb, 
Nb, Cs, Cd, Nd und die mikrobielle Aktivität r getroffen werden. Die Anfangswerte werden 
anhand der in Tabelle 16 aufgeführten Angaben aus der Konzentration an organischem C 
(Corg) hergeleitet.  
 
Die Anfangskonzentration für den Kohlenstoff der mikrobiellen Biomasse Cb wird auf 2,5 % 
der organischen Substanz des Bodens, also 416 kg C ha-1 10 cm-1 gesetzt (siehe Tabelle 18). 
Das C/N-Verhältnis der mikrobiellen Biomasse bekommt den Wert 6,0. Die Hintergrundkon-
zentration an labilem organischen C (Cd*) beträgt 3 % der organischen Substanz, das Cd/Nd-
Verhältnis wird auf 17 gesetzt. Die Anfangskonzentration an Cs beträgt 50 kg C ha-1 10 cm-1 
und damit 0,3 % von Corg. Da für die Experimente eine Präinkubation durchgeführt wurde, 
bekommt der Anfangswert für die mikrobielle Aktivität r den Wert 0,02. Die für Simulation 1 











Qualitativer und quantitativer Modelltest 
 103
Tabelle 18 Anfangs- und Parameterwerte sowie Modelleffizienz für die Simulation der Nmin- und 
CO2-Konzentration in einem Boden ohne Substratzufuhr (Simulation 1-3 für Experiment 
1 nach Daten von CORBEELS et al. (1999)).  
 Anfangswerte 






Cb [kg ha-1 10 cm-1] 416
Nb [kg ha-1 10 cm-1] 69 48
Cd [kg ha-1 10 cm-1] 500 947
Nd [kg ha-1 10 cm-1] 29 70
Ch [kg ha-1 10 cm-1] 15684 15287
Nh [kg ha-1 10 cm-1] 1552 1532
Cs [kg ha-1 10 cm-1] 50









* Ist in einer Spalte kein Wert angegeben ist, so entsprechen die Werte jeweils dem nächsten linksste-
henden Wert in derselben Zeile. ** Für dieses Experiment wurde keine dritte Simulation durchgeführt, 
da die Übereinstimmung zwischen Simulation und Messwerten durch eine Parameterneuschätzung 
nicht verbessert werden konnte. 
 
Simulationsergebnisse 
Die Daten von CORBEELS et al. (1999) zeigen für die Nmin-Konzentration bis zum Tag 10 
eine leichte N-Immobilisierung von 4 kg ha-1 10 cm-1, der bis zum Ende der Inkubationsperi-
ode eine kräftige Mineralisierung von Stickstoff folgt, die die Nmin-Konzentration von 44 auf 
97 kg N ha-1 10 cm-1 ansteigen lässt. Das Modell überschätzt den anfänglichen Datenverlauf 
ganz leicht und unterschätzt die N-Mineralisierung am Ende des Versuches um 20 %, d.h. 21 
kg ha-1 10 cm-1 (siehe Abbildung 19a). Die Modelleffizienz ME beträgt für Nmin trotz dieser 
Abweichung noch 0,824 (Tabelle 18), was für eine Simulation ohne Anpassung von An-
fangswerten oder Parametern durchaus zufriedenstellend erscheint, aber die Abweichung in 
der grundsätzlichen Dynamik verschleiert.  
 
Für die kumulierten CO2-Emissionen zeigen die Messwerte am Ende der Inkubationszeit ei-
nen Wert von 1252 CO2-C ha-1 (siehe Abbildung 19b). Dieser Wert wird vom Modell um 48 
% unterschätzt; die Modelleffizienz ME beträgt für CO2 folglich nur 0,630. Da der anfängli-
che Kurvenverlauf, d.h. der Zeitabschnitt, in dem der lösliche Kohlenstoff mineralisiert wird, 
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vom Modell gut nachvollzogen wird, werden im folgenden Schritt (Simulation 2) vor allem 
die Anfangskonzentrationen für den labilen organischen Pool (Cd und Nd) verändert. Da aber 
auch die Nmin-Dynamik verbesserungswürdig erscheint, wird - aus den Erkenntnissen des 
„BJARNSAON“-Experimentes folgernd (s.o.) - auch der Anfangswert für das mikrobielle 


















































Abbildung 19 Ergebnisse der Simulation eines Experimentes ohne Substratzugabe nach Daten von 
CORBEELS et al. (1999): (a) Verlauf der gemessenen und simulierten Nmin-
Konzentration (Sim1: ME=0,824; Sim2: ME=0,975), (b) Verlauf der gemessenen und 
simulierten kumulierten CO2-Emissionen (Sim1: ME=0,630; Sim2: ME=0,982). 
 
Simulation 2 – Anpassung der Anfangswerte 
Die Neuschätzung der Anfangskonzentrationen ergibt eine Erhöhung der Nd-Konzentration 
von 29 auf 70 kg ha-1 10 cm-1, eine Erweiterung des C/N-Verhältnisses der mikrobiellen Bio-
masse von 6,0 auf 8,7 sowie eine annähernde Verdopplung der Cd-Hintergrundkonzentration 
von 550 auf 946 kg C ha-1 10 cm-1. Diese neue Anfangskonzentration für den labilen organi-
schen Kohlenstoff Cd* entspricht einem Anteil von 5,7 % des organischen Bodenkohlenstof-
fes. Der Wert liegt damit niedriger als der von NICOLARDOT et al. (1994) für einen ver-
gleichbaren organischen Pool im Modell NCSOIL ermittelte Wert von 30 % der organischen 
Substanz, aber durchaus noch im Bereich des von STANFORD & SMITH (1972) errechneten 
Wertes von 5 bis 40 % der organischen Bodensubstanz. Der Startwert für das Cd/Nd-
Verhältnis sinkt von 17 auf 13,5 und liegt damit näher an dem von NICOLARDOT et al. 
(1994) für diesen organischen Pool berechneten C/N-Verhältnis von 12-13. 
 
Simulationsergebnisse 
Eine Optimierung der Anfangswerte für den N-Anteil der mikrobiellen Biomasse und die 
Konzentration der labilen organischen Fraktionen (Cd und Nd) führt zu einer entscheidenden 
Verbesserung der Simulationsergebnisse (siehe Abbildung 19a und b). So steigt die Modellef-
fizienz ME für CO2 auf 0,982 und die Modelleffizienz für NH4+ auf den Wert 0,975. Die zu-
sätzliche Aufweitung des mikrobiellen C/N-Verhältnisses von 6,0 auf 8,7 erlaubt auch das 
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Nachvollziehen der leichten N-Immobilisierung zu Beginn des Experimentes (siehe 
Abbildung 19a). 
 
Die für Experiment 1 (ohne Substratzugabe) ermittelten Anfangswerte für Cd, Nd und Cs die-
nen als Hintergrundkonzentrationen für die organischen Stoffkompartimente in den folgenden 
Simulationen der Experimente mit Substratzugabe. Auch die Konzentration an Biomasse-C 
und -N wird aus dieser Simulation übernommen. 
 
Simulation 3 – Variation von Parametern 
Abschließend wurde getestet, ob sich die Übereinstimmung zwischen Simulation und Daten 
durch eine Veränderung der Modellparameter weiter verbessern lässt. Da dies nicht der Fall 
war, bleiben die Parameterwerte unverändert, d.h. wie in der Modellkalibrierung geschätzt. 
 
3.2.3.2 Experiment 2 (Zugabe von Weizenstroh) 
In Experiment 2 wurden dem Boden umgerechnet 7830 kg ha-1 10 cm-1 organische Substanz 
in Form von getrocknetem und gemahlenem Weizenstroh zugegeben. Das Weizenstroh wies 
einen C-Gehalt von 43,2 %, sowie ein C/N-Verhältnis von 67 auf. Vom Gesamt-Kohlenstoff 
der applizierten organischen Substanz lagen umgerechnet 621 kg C ha-1 10 cm-1 in löslicher 
Form sowie 2761 kg C ha-1 10 cm-1 in Form polymerer Verbindungen wie Hemicellulosen 
und Lignine vor (CORBEELS et al., 1999).  
 
Simulation 1 - Standardwerte für Parameter- und Anfangswerte 
Um in der abschließenden Auswertung einen möglichst großen, wenn auch nicht gänzlich un-
abhängigen, Datensatz für eine vergleichende Modellbewertung zu erhalten, werden für Si-
mulation 1 des zweiten Experimentes noch einmal Standardwerte für Anfangs- und Parame-
terwerte eingesetzt. Diese entsprechen der typischen Informationsmenge, die bei einem Mo-
delleinsatz unter Freilandbedingungen verfügbar wäre, so dass abgeschätzt werden kann, wie 
gut das Modell - ohne zusätzliche Nachkalibrierung - gemessene Werte nachvollziehen kann.  
 
Für die mikrobielle Biomasse (Cb und Nb) sowie für die Hintergrundkonzentrationen an mit-
telschwer abbaubarem organischen C und N (Cd* und Nd*) und löslichem C (Cs*) werden die 
über Tabelle 16 berechneten Standardwerte verwendet. Das heißt, der Anteil der mikrobiellen 
Biomasse an der organischen Substanz des Bodens beträgt 2,5 % (416 kg Cb ha-1 10 cm-1); 
das mikrobielle C/N-Verhältnis liegt bei 6,0. Die Hintergrundkonzentration an labilem orga-
nischen C (Cd*) beträgt 3,0 % des organischen Bodenkohlenstoffes (Corg) (500 kg C ha-1 10 
cm-1) und das C/N-Verhältnis wird auf 17,0 gesetzt. Der Hintergrundgehalt an löslichem Koh-
lenstoff (Cs*) beträgt 0,3 % des organischen Bodenkohlenstoffes Corg bzw. 50 kg ha-1 10 cm-1. 
Zu den Hintergrundkonzentrationen der organischen Pools Cd, Nd und Cs werden außerdem 
die Stoffmengen in C- bzw. N-Einheiten hinzuaddiert, die dem Boden zusätzlich über das 
Weizenstroh zugeführt werden: Der lösliche C-Anteil des Strohs (621 kg C ha-1 10 cm-1) wird 
der Hintergrundkonzentration des Bodens an Cs hinzuaddiert während die polymeren C-
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Verbindungen (2761 kg C ha-1 10 cm-1) der Hintergrundkonzentration an Cd hinzuaddiert 
werden. Der polymere organische Stickstoff aus dem Weizenstroh (20 kg N ha-1 10 cm-1) 
wird dem Kompartiment Nd zugeordnet. Die Anfangswerte für Simulation 1 sind noch einmal 
in Tabelle 19 zusammengefasst.  
 
Tabelle 19 Anfangs- und Parameterwerte sowie Modelleffizienz für die Simulation der Nmin- und 
der CO2-Konzentration in einem Boden mit Zufuhr von Weizenstroh. (Simulation 1-3 
für Experiment 2 nach Daten von CORBEELS et al., 1999). 
 Anfangswerte 






Cb [kg ha-1 10 cm-1] 416
Nb [kg ha-1 10 cm-1] 69 48
Cd [kg ha-1 10 cm-1] 3261 3708
Nd [kg ha-1 10 cm-1] 49 90
Ch [kg ha-1 10 cm-1] 15534 15287
Nh [kg ha-1 10 cm-1] 1552 1532
Cs [kg ha-1 10 cm-1] 671
Nmin [kg ha-1 10 cm-1] 45
r [-] 0,02
    
Parameter [Einheit] Parameterwerte 
µNH4max [Tag-1] 1,1 4,5
mnCs [kg ha-1 10 cm-1] 0,18 0,58
 
Variable Modelleffizienz 
Nmin -1,692 -2,066 0,424 (0,990)
CO2 0,585 0,446 0,917
* Ist in einer Zelle kein Wert angegeben ist, so entsprechen die Werte jeweils dem nächsten linksste-
henden Wert in derselben Zeile. 
 
Simulationsergebnisse 
Wie an den gemessenen Nmin-Konzentrationen in Abbildung 20a zu sehen ist, führt eine Zu-
gabe von Weizenstroh zu einer starken Netto-Immobilisierung von mineralischem Stickstoff. 
Diese führt innerhalb von 56 Tagen zu einem Rückgang der Nmin-Konzentration von umge-
rechnet 45 auf 3 kg N ha-1 10 cm-1. Die Nmin-Konzentration bleibt für weitere 56 Tage auf ei-
nem relativ niedrigen Niveau, um dann bis zum Ende des Versuchszeitraumes wieder auf 107 
% des Anfangsniveaus (48 kg N ha-1 10 cm-1) anzusteigen.  
Der simulierte Verlauf der Nmin-Konzentration (siehe Abbildung 20a, hellgraue Kurve) folgt 
in Simulation 1 mit einer anfänglichen Netto-Immobilisierung und der nachfolgenden Mine-
ralisierung in der Tendenz dem Verlauf der gemessenen Werte. Allerdings fällt die simulierte 
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N-Immobilisierung weit geringer aus, als dies im Experiment der Fall ist (16 kg ha-1 10 cm-1 
im Vergleich zu 42 kg ha-1 10 cm-1). Außerdem steigt die Nmin-Konzentration in Simulation 1 
auf 269 % der Ausgangskonzentration und überschätzt damit den Messwert um das 2,5-fache 
(121 anstatt 48 kg ha-1 10 cm-1). Der Verlauf der Nmin-Konzentration ist im Modell einerseits 
eine Konsequenz der Höhe des Nmin-Durchsatzes der Mikroorganismen als Senke und ande-
rerseits eine Folge der N-Mineralisierung aus der organischen Substanz (im Modell Nd und 
Nh) als Nmin-Quelle. Außerdem wird über die absterbende mikrobielle Biomasse sowohl NH4+ 
als auch Nd nachgeliefert, was ebenfalls, wenn auch zeitverzögert, zu einem Anstieg der Nmin-
Konzentration führt.  
 
Der mikrobielle Nmin-Durchsatz, d.h. die über den gesamten Versuchszeitraum von den Mik-
roorganismen immobilisierte N-Menge, beträgt umgerechnet 223 kg N ha-1 10 cm-1. Die Rate 
der Nmin-Aufnahme ist aufgrund der sich verändernden mikrobiellen Aktivität r sehr variabel: 
Sie erreicht zu Beginn der Simulation ein Maximum von 6,3 kg N ha-1 10 cm-1 Tag-1, um dann 
ab Tag 84 auf einen Wert von < 1,0 kg N ha-1 10 cm-1 Tag-1 zu sinken. Der Gesamtfluss aus 
den organischen Pools Nd und Nh und der abgestorbenen mikrobiellen Biomasse Nb in den 
Nmin-Pool summiert sich über den gleichen Zeitraum zu 291 kg N ha-1 10 cm-1  auf. Es werden 
also in der Simulation insgesamt zusätzlich 68 kg Nmin (= 291 kg N ha-1 mineralisiertes N – 
223 kg N ha-1 immobilisiertes N) in die Bodenlösung abgegeben. Im Experiment dagegen 
steigt die Nmin-Konzentration nur von 45 auf 48 kg N ha-1 10 cm-1, d.h. es erfolgt eine Netto-
Mineralisierung von nur 3 kg Nmin ha-1. Die Höhe der N-Mineralisierung aus der organischen 
Bodensubstanz ergibt sich sowohl über die mikrobielle Aktivität r als auch über die Minerali-
sierungskonstanten für die organische Substanz. Diese Ergebnisse sind Hinweise darauf, dass 
entweder r oder die jeweiligen Konstanten in dieser Simulation überschätzt werden. 
 
Ein weiterer Hinweis in diese Richtung ist die Tatsache, dass das Modell auch die Entwick-
lung der CO2-Emissionen für diese Simulation überschätzt: Während für das Experiment über 
den Inkubationszeitraum kumulierte CO2-Emissionen von 2749 kg C ha-1 10 cm-1 gemessen 
wurden, werden bei der Simulation Gesamtemissionen von 3981 kg C ha-1 10 cm-1 erreicht, 
d.h. der Messwert wird um 31 % überschätzt (siehe Abbildung 20b, hellgraue Kurve). Da a-
ber die gemessenen und simulierten Werte bis zum Tag 28, d.h. bei fünf von acht Messwerten 
gut übereinstimmen, weist die Modelleffizienz ME für CO2 noch einen akzeptablen Wert von 
0,585 auf (siehe Tabelle 19). Die Überschätzung der CO2-Emissionen gegen Ende des Ver-
suchszeitraumes sowie die überschätzte Stickstoffmineralisierung könnte ein Hinweis darauf 
sein, dass die Mineralisierungsraten für die organische Substanz für diesen Boden zu hoch 
sind. Dieser Punkt wird in der dritten Simulation des Experimentes noch einmal aufgegriffen.  
 




Abbildung 20 Ergebnisse der Simulation eines Experimentes mit Zugabe von Weizenstroh (a) Verlauf 
der gemessenen und simulierten Nmin-Konzentration, (Sim1: ME=-1,692; Sim2: ME=-
2,066; Sim3: ME=0,424 (0,990)) (b) Verlauf der gemessenen und simulierten kumulier-
ten CO2-Emissionen (Sim1: ME=0,585; Sim2: ME=0,446; Sim3: ME=0,917); Daten 
von CORBEELS et al. (1999). 
 
Simulation 2 - Anpassung der Anfangswerte 
Für die zweite Simulation des Experimentes mit Zugabe von Weizenstroh werden die An-
fangswerte der Zustandsvariablen im Vergleich zu Simulation 1 verändert, die Parameterwer-
te bleiben unverändert. Die Anfangswerte werden allerdings nicht neu geschätzt, sondern es 
werden die Werte verwendet, die bereits für das Kontrollexperiment ermittelt wurden: Für die 
Konzentration an mikrobieller Biomasse (Cb, Nb) sowie die Hintergrundkonzentrationen für 
den labilen organischen Pool (Cd*, Nd*) und den löslichen organischen Kohlenstoff (Cs*), 
werden die Werte aus Tabelle 18 (Spalte 2) verwendet. Anschließend werden die Kohlen-
stoff- und Stickstoffmengen, die mit dem Weizenstroh verabreicht werden, den jeweiligen 
Modellkompartimenten (Cd, Nd, Cs) zugeordnet. Der Unterschied zu Simulation 1 besteht also 
darin, dass (1) das mikrobielle C/N-Verhältnis von 6,0 auf 8,7 erhöht wird, (2) die Hinter-
grundkonzentration an labilem organischen C (Cd*) um 447 kg C ha-1 10 cm-1 oder 14 % er-
höht wird und (3) die Nd*-Konzentration um 41 kg N ha-1 10 cm-1 oder 84 % erhöht wird. 
Durch diese Veränderungen nehmen die Anfangskonzentrationen für den humosen C- und N-
Pool (Ch, Nh) um 1,6 % bzw. 1,3 % ab.  
 
Simulationsergebnisse   
Wie in Abbildung 20a (dunkelgraue Kurve) zu sehen ist, bringen die veränderten Anfangs-
werte für den Verlauf der Nmin-Konzentration nur eine minimale Verbesserung bei der an-
fänglichen Immobilisierung. Die Endkonzentration an Nmin wird dagegen sogar stärker über-
schätzt als in der Simulation mit Standardwerten, da sich bei einer erhöhten Nd-
Anfangskonzentration auch der Gesamt-N-Durchsatz der mikrobiellen Biomasse von 223 kg 
N ha-1 10 cm-1 auf 248 kg N ha-1 10 cm-1 224 Tage-1 erhöht. Für die CO2-Entwicklung hat sich 
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im Vergleich zu Simulation 1, 447 kg mehr labiler organischer Kohlenstoff Cd zur Verfügung 
steht. Für dieses Experiment muss also im folgenden Schritt noch eine Anpassung von Mo-
dellparametern erfolgen, um zufriedenstellende Simulationsergebnisse zu erzielen.  
 
Simulation 3 – Variation von Parametern 
Basierend auf dem Modell mit den Anfangswerten aus Simulation 2, wurden für Simulation 3 
zusätzlich Parameterwerte neu geschätzt, um eine Verbesserung der Simulationsergebnisse 
für die CO2-Bildung und den Verlauf der Nmin-Konzentration zu erhalten.  
 
Da die Simulation der Nmin-Konzentration bis hierher eine starke Überschätzung im Vergleich 
zum Verlauf der Daten zeigt, wurde im ersten Schritt die maximale Immobilisierungsrate für 
NH4+ (µNH4max) neu geschätzt. Die Optimierung ergab bei einer Erhöhung des Wertes von 
µNH4max von 1,1 auf 4,5 Tag-1 die beste Übereinstimmung zwischen simulierten und gemes-
senen Nmin-Werten; insbesondere das 100-tägige Verharren der Nmin-Konzentration auf nied-
rigem Niveau wird vom Modell ausgesprochen gut nachvollzogen (siehe Abbildung 20a, 
schwarze Kurve). Diese Nmin-Dynamik in der ersten Hälfte der Simulation ist darauf zurück-
zuführen, dass bei einer Nmin-Konzentration von nur 4 kg N ha-1 10 cm-1 nicht die Cs-
Verfügbarkeit, sondern die Stickstoffversorgung zum limitierenden Faktor für die mikrobielle 
Aktivität r wird.  
 
Wie Abbildung 21 zeigt, führt die Erhöhung der maximalen Immobilisierungsrate µNH4max 
dazu, dass die Steuerfunktion R(Nmin) innerhalb der ersten 15 Tage schneller abfällt als die 
entsprechende Steuerfunktion für das lösliche organische C-Substrat R(Cs). Da trotz der eben-
falls schnell sinkenden mikrobiellen Aktivität r weiterhin eine, wenn auch geringe, Netto-N-
Mineralisierung stattfindet, steigt die Nmin-Konzentration langsam wieder an, so dass auch die 
mikrobielle Aktivität wieder zu steigen beginnt. Der Anstieg von r beschleunigt wiederum die 
Abbaugeschwindigkeit der organischen Substanz (hier vor allem Nd), und führt zu einem wei-
teren, sich immer mehr beschleunigenden Anstieg der Nmin-Konzentration. Diese positive 
Rückkopplung zwischen der mikrobiellen Aktivität r und der Nmin-Konzentration wirkt sich 
solange steigernd auf die mikrobielle Aktivität aus, bis die Verfügbarkeit an löslichem Koh-
lenstoff Cs zum limitierenden Faktor wird (Tag 83). Ab diesem Tag beginnt r zwar wieder 
leicht bis auf den Anfangswert von 0,02 zu sinken, allerdings so langsam, dass die N-
Mineralisierungsraten relativ hoch bleiben und damit auch die Nmin-Konzentration weiterhin 
ansteigt. Ob die hier für das Modell beschriebenen Prozesse auch in der Realität wirksam 
werden, muss allerdings offen bleiben, da die mikrobielle Aktivität unter Substratmangelbe-
dingungen, wie sie für das Modell beschrieben wird, einer direkten Messung bislang nicht 
zugänglich ist.  

























Abbildung 21 Verlauf der mikrobiellen Aktivität r und der Steuerfunktionen der mikrobiellen Aktivität 
R(Cs) und R(Nmin) für Simulation 3.  
 
Die CO2-Emissionen werden in Simulation 1 und 2 um 31 % bzw. 51 % überschätzt. Die Er-
höhung der Immobilisierungsrate µNH4max führt zu einer verbesserten Simulation der CO2-
Emissionen, auch wenn der Endwert noch um 18 % überschätzt wird (nicht dargestellt). Um 
die simulierten CO2-Emissionen weiter zu vermindern, wäre es nun naheliegend, die maxima-
len Abbauraten ηCdmax und ηChmax für die organischen Pools Cd bzw. Ch neu zu schätzen. Al-
lerdings führt die Herabsetzung dieser beiden Abbauraten zu einer mangelnden Nachlieferung 
an Cs aus den organischen C-Pools. Dies verursacht einen schnelleren Rückgang der Cs-
Konzentration und hält die mikrobielle Aktivität r auf einem niedrigeren Niveau, als dies für 
die Variation von µNH4max allein der Fall ist. Dies hat wiederum zur Folge, dass sich auch die 
Mineralisierungsrate für Nmin stark verringert und das Nmin-Niveau am Ende der Simulation 
stark unterschätzt wird. Da eine Verbesserung der Simulation der CO2-Emissionen hier also 
nur auf Kosten einer Verschlechterung der Nmin-Simulation möglich wäre, wurde auf eine 
Veränderung der maximalen Abbauraten ηCdmax und ηChmax verzichtet.  
 
Eine weitere Größe, die einen Einfluss auf die Rate der CO2-Emissionen hat, ist der mikro-
bielle Bedarf an Erhaltungsenergie (mnCs). Wird der Wert für mnCs von 0,18 auf 0,58 Tag-1 
erhöht, verbessert sich die Simulation der CO2-Emissionen soweit, dass die Überschätzung 
am Ende der Inkubationsperiode nur noch 6 % beträgt. Ein möglicher Erklärungsansatz für 
den höheren mikrobiellen Erhaltungsbedarf wäre, dass bei N-Limitierung andere Mechanis-
men, wie z.B. die Freisetzung von zellintern gespeichertem Stickstoff, einen höheren Ener-
giebedarf für die Erhaltung der Zellfunktionen (ohne Wachstum) verursachen, als dies bei C-
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Limitierung der Fall ist, für die der Erhaltungsbedarf ermittelt wurde (siehe SMITH et al., 
1986).  
 
Mit dem Konzept der mikrobiellen Aktivität und der nur leicht geänderten Parametrisierung 
lässt sich die Nmin-Dynamik so gut nachbilden, dass sich die Modelleffizienz für Nmin von ne-
gativen Werten in Simulation 1 und 2 auf 0,424 erhöht (vgl. Tabelle 19); werden bei der Be-
rechnung der Modelleffizienz die Datenpunkte für die anfängliche Lag-Phase nicht mit in die 
Auswertung einbezogen, verbessert sich das Ergebnis sogar auf ME = 0,990. Auch die Mo-
delleffizienz für CO2 verbessert sich von 0,446 auf 0,917. 
 
3.2.3.3 Experiment 3 (Zugabe von Weizenstoppeln und Wurzelbiomasse) 
Im dritten Experiment von CORBEELS et al. (1999) wurden dem Boden 7830 kg ha-1 10 cm-1 
Weizenstoppeln sowie Wurzelbiomasse der obersten 20 cm des Bodens in gemahlener und 
getrockneter Form zugeführt und der Boden anschließend für 224 Tage inkubiert. Der Boden 
erhält mit der organischen Substanz 3046 kg C ha-1 10 cm-1 polymeren Kohlenstoff sowie 376 
kg C ha-1 10 cm-1 in Form wasserlöslicher C-Bestandteile. Der Unterschied zu Experiment 2 
mit Zufuhr von Weizenstroh besteht darin, dass (1) die Zufuhr von löslichem Kohlenstoff im 
Vergleich zu Experiment 2 nahezu halbiert wurde sowie (2) 10 % mehr wasserunlöslicher po-
lymerer Kohlenstoff zugeführt werden. Der Cs-Anteil an der Gesamt-Substratmenge liegt da-
mit bei 11 % im Vergleich zu 18 % in Experiment 2. Die Gesamtmenge an organischem C 
sowie N, die bei beiden Experimenten zugeführt wurde, ist vergleichbar groß.  
 
Mit Hilfe dieses dritten Datensatzes bzw. Experimentes kann ein weiterer Modelltest mit der 
Fragestellung durchgeführt werden, ob und wie das Modell auf die abweichende Substratzu-
sammensetzung von Experiment 3 bei ansonsten gleichen Bedingungen reagiert. Der Modell-
test für Experiment 3 wird analog zu dem für Experiment 2 in drei Schritten durchgeführt. 
 
Simulation 1 - Standardwerte für Parameter- und Anfangswerte 
Der Modelltest für das Experiment mit Zugabe von Weizenstoppeln wird mit einer Simulation 
begonnen, bei der Standardwerte für Anfangs- und Parameterwerte Verwendung finden. Die 
Anfangskonzentrationen für die mikrobielle Biomasse (Cb und Nb) sind identisch mit denen 
von Simulation 1 von Experiment 2, nämlich 416 kg Cb ha-1 10 cm-1 und 69 kg Nb ha-1 10 cm-
1, entsprechend 2,5 % von Corg für Cb und mit einem Cb/Nb-Verhältnis von 6,0 für die mikro-
bielle Biomasse (vgl. Tabelle 20). Die Hintergrundkonzentrationen an löslichem Kohlenstoff 
Cs*, mittelschwer abbaubarem Kohlenstoff Cd* sowie Stickstoff Nd* haben die gleiche Größe 
wie in Simulation 1 von Experiment 2, da das Experiment mit dem gleichen Boden durchge-
führt wird. Die polymeren C- und N-Bestandteile der zugegebenen Weizenstoppeln und -
wurzeln werden dem Cd- bzw. Nd-Pool zugerechnet sowie der lösliche C-Anteil des Substra-
tes dem Cs-Pool. Die hieraus resultierenden Konzentrationen für Cd, Nd und Cs sind in Tabelle 
20 zu finden. Die löslichen N-Anteile des Substrates sind im ersten Messwert für den minera-
lischen Stickstoff Nmin berücksichtigt. Der Anfangswert für die mikrobielle Aktivität r wird 
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aufgrund der Präinkubation auf 0,02 festgelegt. Die Parameterwerte entsprechen den Werten 
aus der Modellkalibrierung. 
 
Tabelle 20 Anfangs- und Parameterwerte sowie Modelleffizienz für die Simulation der Nmin- und 
der CO2-Konzentration in einem Boden mit Zufuhr von Weizenstoppeln und Wurzeln; 
Daten von CORBEELS et al. (1999). 
 Anfangswerte  






Cb [kg ha-1 10 cm-1] 416
Nb [kg ha-1 10 cm-1] 69 48
Cd  [kg ha-1 10 cm-1] 3546 3992
Nd  [kg ha-1 10 cm-1] 51 92
Ch  [kg ha-1 10 cm-1] 15534 15287
Nh  [kg ha-1 10 cm-1] 1552 1532
Cs  [kg ha-1 10 cm-1] 426
Nmin  [kg ha-1 10 cm-1] 45
r [-] 0,02
    
Parameter Parameterwerte 
µNH4max [1/Tag] 1,1 4,0
 
Variable Modelleffizienz 
Nmin -0,470 -0,241 0,663 (0,959)
CO2 0,704 0,650 0,911
* Ist in einer Zelle kein Wert angegeben ist, so entsprechen die Werte jeweils dem nächsten linksste-
henden Wert in derselben Zeile. 
 
Simulationsergebnisse 
Der Verlauf der gemessenen Konzentrationen für den mineralischen Stickstoff Nmin ähnelt 
dem Nmin-Verlauf beim Experiment mit Strohzugabe: Nach einer kurzen Lag-Phase folgt eine 
schnelle N-Immobilisierung, die die Nmin-Konzentration bis zum 28. Tag auf unter 2 kg N ha-1 
10 cm-1 absinken lässt. Die nachfolgende N-Mineralisierung setzt nur langsam ein, lässt dann 
aber die Nmin-Konzentration auf 160 % der Ausgangskonzentration ansteigen, im Vergleich 
zu 107 % der Ausgangskonzentration in Experiment 2 (siehe Abbildung 22a). Die Nmin-
Konzentration in Experiment 3 ist damit gegen Ende der Inkubationszeit, bei gleicher Aus-
gangskonzentration, um 24 kg N ha-1 10 cm-1 höher als in Experiment 2 (Weizenstroh). Diese 
höhere N-Mineralisierung lässt sich aus den von CORBEELS et al. (1999) gegebenen Infor-
mationen nur schwer begründen, da die N-Zufuhr über die Weizenstoppeln nur 3 kg N ha-1 10 
cm-1 und damit vernachlässigbar höher liegt als in Experiment 2. 
 
Qualitativer und quantitativer Modelltest 
 113
Die Simulation der Nmin-Konzentration zeigt für Experiment 3 eine leicht schwächere Immo-
bilisierung als die Simulation für Experiment 2. Die Rate der mikrobiellen N-Aufnahme er-
reicht in Experiment 3 aufgrund des geringeren Anteils an löslichem Kohlenstoff im Substrat 
einen Maximalwert von 5,3 kg N ha-1 10 cm-1 Tag-1, im Vergleich zu 6,3 kg N ha-1 10 cm-1 
Tag-1 bei Experiment 2. Im Großen und Ganzen zeigt die Simulation von Experiment 3 mit 
Standardwerten sehr ähnliche Abweichungen vom Datenverlauf wie Simulation 1 für Expe-
riment 2. Die Modelleffizienz ME für Nmin liegt auch hier aufgrund der Verschiebung zu hö-
heren Konzentrationen im negativen Bereich bei -0,470. 
 
Die gemessenen kumulierten CO2-Emisionen betragen über den gesamten Versuchszeitraum 
2892 kg C ha-1 10 cm-1 (siehe Abbildung 22b). Dieser Wert ist geringfügig höher als in Expe-
riment 2. Im Unterschied zu den Messergebnissen für Experiment 2 verlaufen die CO2-
Emissionen in Experiment 3 am Anfang jedoch langsamer. Während in Experiment 2 am Tag 
28 bereits 1257 kg CO2 ha-1 10 cm-1 emittiert wurden, betrug der Wert für Experiment 3 erst 
971 kg C ha-1 10 cm-1, also 77 % des in Experiment 2 beobachteten Wertes. Dieser Unter-
schied könnte auf den geringeren Anteil an löslichem Kohlenstoffsubstrat in Experiment 3 zu-
rückzuführen sein. Gegen Ende der Inkubationsperiode unterscheiden sich die in Experiment 
2 und 3 emittierten CO2-Mengen allerdings nur noch um 5 %. 
 
Simulation 1 für die kumulierten CO2-Emissionen stimmt bis zum Tag 28 gut mit den Mess-
werten überein (siehe Abbildung 22b, hellgraue Kurve). Auch die, im Vergleich zu Experi-
ment 2, am Anfang geringeren Emissionen werden vom Modell gut abgebildet. So werden für 
den Zeitraum bis zum Tag 28 in Experiment 3 nur 82 % der CO2-Menge von Experiment 2 
emittiert. Nach Tag 28 werden die CO2-Emissionen vom Modell jedoch stark überschätzt; 





















































Abbildung 22 Verlauf der gemessenen und simulierten (a) Nmin-Konzentration (Sim1: ME=-0,470; 
Sim2: ME=-0,241; Sim3: ME=0,663 (0,959))und (b) kumulierten CO2-Emissionen bei 
Zufuhr von Weizenstoppeln- und –wurzeln (Sim1: ME=0,704; Sim2: ME=0,650; Sim3: 
ME=0,911); Daten von CORBEELS et al. (1999). 
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Simulation 2 - Anpassung der Anfangswerte 
Eine Anpassung der Anfangswerte erfolgt hier, indem die Konzentrationen für die mikrobiel-
le Biomasse (Cb und Nb) sowie die Hintergrundkonzentrationen für den labilen organischen 
Pool (Cd* und Nd*) und den löslichen Kohlenstoff Cs* aus dem Kontrollexperiment (Experi-
ment 1) übernommen werden. Das mikrobielle C/N-Verhältnis wird also von 6,0 auf 8,7 an-
gehoben, indem die in der mikrobiellen Biomasse fixierte N-Menge abgesenkt wird. Die Cd- 
und Nd-Hintergrundkonzentration wird leicht angehoben, während die Cs-
Hintergrundkonzentration unverändert bleibt. Basierend auf diesen Werten wurde außerdem 
die stabile organische Bodenfraktion Ch und Nh neu berechnet. Zu den Hintergrundkonzentra-
tionen von Cd, Nd und Cs wurden abschließend die jeweiligen Substratmengen hinzuaddiert 
und so die neuen Anfangskonzentrationen berechnet, die in Spalte 2 von Tabelle 20 noch 
einmal zusammengefasst sind.  
 
Simulationsergebnisse 
Die Ergebnisse der Modellrechnung zeigen weder für die Simulation der mineralischen Stick-
stoffkonzentration Nmin noch für die kumulierten CO2-Emissionen eine wesentliche Verbesse-
rung der Ergebnisse (siehe Abbildung 22a und b, dunkelgraue Kurven). Die Modelleffizienz 
ME für Nmin bleibt im negativen Bereich und für CO2 verschlechtert sie sich sogar. Die Ursa-
che hierfür liegt darin, dass die Anfangswerte nur unwesentlich verändert wurden. Zwar steigt 
die Nd-Konzentration um 80 % im Verhältnis zu Simulation 1, da aber dieser Pool nur die 
mittelfristige N-Dynamik beeinflusst, wird die schnelle N-Immobilisierung zu Beginn des 
Experimentes von dieser Größe wenig beeinflusst. Um die Simulation dieses Prozesses zu 
verbessern ist offensichtlich eine Korrektur der Parameter erforderlich. 
 
Simulation 3 – Variation von Parametern 
In der letzten Simulation für diesen Datensatz wird, wie schon in Experiment 2, die maximale 
Immobilisierungsrate für NH4+ (µNH4max) neu geschätzt. Eine Erhöhung der maximalen Im-
mobilisierungsrate µNH4max von 1,1 auf 4,0 Tag-1 verbessert die Übereinstimmung zwischen 
der gemessenen und der simulierten Nmin-Konzentration entscheidend (siehe Abbildung 22a, 
schwarze Kurve). Die Modelleffizienz ME für Nmin steigt auf 0,611 bzw. auf 0,959, wenn die 
Datenpunkte für die Lag-Phase zu Beginn des Experimentes aus der Berechnung von ME he-
rausgenommen werden. Der neu geschätzte Parameter µNH4max unterscheidet sich damit in 
seinem Wert nur wenig von dem Wert für Experiment 2 (µNH4max = 4,5 Tag-1).  
 
Für die simulierten CO2-Emissionen lässt die optische Auswertung noch einige Abweichun-
gen von der gemessenen Kurve erkennen, wenn nur die maximale Immobilisierungsrate 
µNH4max erhöht wird (siehe Abbildung 22b, schwarze Kurve); trotzdem steigt die Modelleffi-
zienz ME für die kumulierten CO2 Emissionen von 0,650 auf einen sehr guten Wert von 
0,911. Da eine Erhöhung des Erhaltungsumsatzes mnCs, wie in Experiment 2, zwar die Simu-
lationsergebnisse für CO2 verbessert, gleichzeitig aber die für Nmin verschlechtert und auch 
eine Änderung der Abbauraten für die organische Substanz keine Verbesserung der Simulati-
onsergebnisse bringt, wird auf eine weitere Anpassung der Parameterwerte verzichtet. 
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Auch bei diesem Experiment liegen die Gründe für die gute Nmin-Simulation in der Limitie-
rung der mikrobiellen Aktivität r durch die niedrige Nmin-Konzentration im Boden. Die, im 
Vergleich zu Experiment 2, höhere N-Mineralisierung bis auf 160 % der Nmin-
Ausgangskonzentration am Ende der Inkubationsperiode wird vom Modell ebenfalls sehr gut 
nachvollzogen. Als zusätzliche Nmin-Quelle fungiert hier, neben dem zugegebenen Substrat, 
ein verstärkter Abbau der stabilen organischen Bodensubstanz Nh. Dies überrascht auf den 
ersten Blick, da in diesem Experiment weniger mikrobiell direkt verwertbares C-Substrat (Cs) 
zugeführt wird, was eigentlich zu einer niedrigeren mikrobiellen Aktivität r und damit einem 
langsameren Abbau der organischen Substanz führen sollte. Wie Abbildung 23 zeigt, ist die 
Freisetzungsrate für Nmin aus dem stabilen organischen Pool Nh für Experiment 3 aber fast 
































Abbildung 23 Simulierte Rate der Nmin-Bildung aus der stabilen organischen N-Fraktion Nh bei einer 
Applikation von Weizenstroh (Exp. 2) sowie Stoppeln und Wurzelbiomasse (Exp. 3). 
 
Es wird deutlich, dass die Höhe der Flussrate prinzipiell dem Trend der r-Funktion folgt, wie 
sie in Abbildung 21 für das Experiment 2 mit Weizenstrohgabe bereits dargestellt ist. Der 
Verlauf der r-Funktion wird bei diesem Experiment durch den Wechsel von N- zu C-
Limitierung geprägt, der für Experiment 3 erst zu einem späteren Zeitpunkt und auf einem 
höheren Niveau der r-Funktion stattfindet. Da in Experiment 3 im Vergleich zum Experiment 
2 der Erhaltungsumsatz der mikrobiellen Biomasse mnCs um den Faktor 3,1 niedriger ist und 
die mikrobielle Biomasse aufgrund der geringeren Cs-Anfangskonzentration zu Beginn weni-
ger stark wächst, bleibt die Cs-Konzentration höher (und damit auch die Steuerfunktion 
R(Cs)). Als Konsequenz geschieht der Wechsel von C- zu N-Limitierung in Experiment 3 
später und auf einem höheren Niveau der mikrobiellen Aktivität r, da es länger dauert, bis die 
Steuerfunktion R(Nmin) den Wert von R(Cs) übersteigt und damit als limitierender Faktor aus-
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scheidet. Die Nmin-Konzentration kann also nur durch diesen Zeitpunkt des Wechsels so stark 
ansteigen, wie es die Daten von CORBEELS et al. (1999) nahe legen. 
 
Zusammenfassend lässt sich sagen, dass insbesondere die Simulation des Nmin-Verlaufes einer 
für Freilandverhältnisse typischen Situation durch Verwendung des Minimumprinzips inner-
halb der r-Funktion sowie die Parametrisierung der Steuerfunktionen sehr erfolgreich ist. An-
dere Modelle können zwar die anfängliche N-Immobilisierung nachbilden, oft wird aber das 
Ausmaß der nachfolgenden N-Mineralisierung stark unterschätzt (siehe z.B. CORBEELS et 
al., 1999). 
3.2.4 Modellverhalten bei Applikation von Weizenstroh  
Als Abschluss der Modellvalidierung wird ein Datensatz aus einem Laborexperiment von 
HARDEN (1998) herangezogen, der vom Untersuchungsstandort Neuenkirchen des SFB 179 
stammt. Für diesen Standort wird das Simulationsmodell im abschließenden Freilandtest ein-
gesetzt, so dass Anfangswerte für Modellvariablen, wie z.B. die mikrobielle C- und N-
Konzentration abgeleitet werden können, die aus den Freilandexperimenten nicht standard-
mäßig zur Verfügung stehen. Die Bodenproben für das Experiment wurden nach der Weizen-
ernte aus den obersten 30 cm des Bodens (Ap-Horizont) entnommen. Der organische C-
Gehalt des Bodens betrug 1,0 %. Der Gesamt-N-Gehalt des Bodens lag bei 0,12 %, oder 1800 
kg N ha-1 10 cm-1, was abzüglich des Nmin-Gehaltes von 60 kg N ha-1 10 cm-1  noch eine Kon-
zentration an organischem N von 1740 kg ha-1 10 cm-1 ergab. Das Ziel des Experimentes von 
HARDEN (1998) bestand darin, die Auswirkungen einer Strohzugabe auf die mikrobiellen C- 
und N-Umsätze zu untersuchen. Zu diesem Zweck wurde ein präinkubierter Boden mit Stroh 
versetzt und anschließend bei 12°C und einem Wassergehalt von 20 Gew. % für 235 Tage in-
kubiert (Experiment 2). Außerdem wurde ein Kontrollexperiment ohne Substratzufuhr auf die 
gleiche Weise durchgeführt (hier Experiment 1). Zu Beginn des Experimentes und anschlie-
ßend zu vier weiteren Zeitpunkten wurden die Konzentrationen an mineralischem Stickstoff 
(Nmin), mikrobiellem Kohlenstoff (Cb) und mikrobiellem Stickstoff (Nb) sowie die kumulierten 
CO2-Emissionen gemessen. 
 
Die Simulation dieser Experimente erfolgt auf die gleiche Art, wie sie bereits auf die Daten-
sätze von BJARNASON (1987) und CORBEELS et al. (1999) angewendet wurde. Es werden 
insgesamt drei Simulationen für jedes der beiden Experimente durchgeführt. Das Kontrollex-
periment ohne Substratzugabe (Experiment 1) dient wiederum für die Bestimmung der Hin-
tergrundkonzentrationen für den labilen organischen Pool Cd* und Nd*, sowie den wasserlösli-
chen Pool Cs*.   
 
3.2.4.1 Experiment 1 (Kontrollexperiment ohne Substratzugabe) 
Für Experiment 1 wurde der Boden ohne Zugabe von C- oder N-Substrat für 235 Tage inku-
biert. 
 
Qualitativer und quantitativer Modelltest 
 117
Simulation 1 - Standardwerte für Parameter- und Anfangswerte 
Für diese Simulation werden für alle Anfangskonzentrationen, mit Ausnahme des minerali-
schen Stickstoffes Nmin, Standardwerte eingesetzt. Die Messwerte für die Konzentration an 
mikrobiellem Kohlenstoff Cb und Stickstoff Nb bleiben unberücksichtigt. Sie werden auf 375 
kg Cb ha-1 10 cm-1 (= 2,5 % der organischen C-Konzentration des Boden) bzw. 63 kg Nb ha-1 
10 cm-1 (entsprechend Cb/Nb = 6,0) gesetzt (vgl. Tabelle 21). Der Anteil der labilen organi-
schen Fraktion Cd am Gesamtkohlenstoffgehalt des Bodens Corg beträgt 3 % (450 kg Cd ha-1 
10 cm-1) mit einem C/N-Verhältnis von 17,0, was zu einer Nd-Anfangskonzentration von 27 
kg N ha-1 10 cm-1 führt. Der Cs-Anteil beläuft sich mit einer Konzentration von 45 kg C ha-1 
10 cm-1 auf 0,3 % von Corg. Die verbleibende Differenz zwischen dem Gesamtkohlenstoffge-
halt des Bodens und der Konzentration an Cb, Cd und Cs wird dem stabilen organischen Pool 
Ch zugeordnet. Genauso wird der Nh-Pool aus der Differenz zwischen der Gesamtkonzentra-
tion an organischem N (Norg) und den zwei Pools Nb und Nd berechnet. Die mikrobielle Akti-
vität r wird aufgrund der durchgeführten Präinkubation auf 0,02 gesetzt, d.h. es wird ange-
nommen, dass zu Versuchsbeginn 2 % der Mikroorganismenpopulation aktiv sind.   
 
Durch HARDEN (1998) stehen der Konzentrationsverlauf für mineralischen Stickstoff Nmin, 
mikrobiellen Stickstoff Nb und mikrobiellen Kohlenstoff Cb sowie die über den Versuchszeit-
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Tabelle 21 Anfangs- und Parameterwerte sowie Modelleffizienz für die Simulation der Konzentra-
tion an mineralischem N, mikrobiellem N und mikrobiellem C sowie der CO2-
Emissionen in einem Boden ohne Substratzufuhr. (Simulation 1-3 für ein Kontrollexpe-
riment nach Daten von HARDEN (1998)).  
 Anfangswerte 






Cb [kg ha-1 10 cm-1] 375 279
Nb [kg ha-1 10 cm-1] 63 60
Cd [kg ha-1 10 cm-1] 450 1016
Nd [kg ha-1 10 cm-1] 27 92
Ch [kg ha-1 10 cm-1] 14175 13577
Nh [kg ha-1 10 cm-1] 1658 1595
Cs [kg ha-1 10 cm-1] 45 128
Nmin [kg ha-1 10 cm-1] 60
r [-] 0,02
    
Parameter Parameterwerte 
αmax [Tag-1] 0,4 0,5
µNH4max [Tag-1] 1,1 0,5
 
Variable Modelleffizienz 
Nmin 0,738 0,942 0,781
CO2 0,675 0,993 0,992
Nb n.b.** -0,471 0,871
Cb n.b. 0,226 0,314
* Ist in einer Zelle kein Wert angegeben ist, so entsprechen die Werte jeweils dem nächsten linksste-




Die gemessene Nmin-Konzentration zeigt eine stetige Zunahme von 60 kg N ha-1 10 cm-1 auf 
111 kg N ha-1 (siehe Abbildung 24a). Allerdings verläuft die Zunahme der Nmin-
Konzentration gegen Ende der Inkubationszeit deutlich langsamer als zu Beginn. Die Simula-
tion von Nmin mit Standardwerten zeigt ebenfalls eine durchgehende Netto-Mineralisierung, 
bleibt allerdings am Ende des Versuchszeitraumes mit 16 kg N ha-1 10 cm-1  Differenz (ent-
sprechend 14 % Abweichung) unter dem gemessenen Wert. Die Modelleffizienz ME liegt mit 
0,738 noch recht hoch, täuscht allerdings über die systematische Unterschätzung hinweg. 
 
Ähnlich verhält es sich mit den gemessenen und simulierten Werten für die CO2-Emissionen: 
Während die Messwerte eine C-Mineralisierung von insgesamt 800 kg C ha-1 10 cm-1 aufwei-
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sen, liegt der simulierte Wert lediglich bei etwa der Hälfte, nämlich 443 kg C ha-1 10 cm-1 
(Abbildung 24b, hellgraue Kurve).  
 
Die gemessene Konzentration an mikrobiellem Stickstoff Nb nimmt im Verlauf des Versuches 
auf 65 % der Ausgangskonzentration ab. Die Simulation liefert für die Biomasse-N-
Konzentration mit Standardwerten für die mikrobielle Biomasse (Cb und Nb) ebenfalls eine 
Abnahme und zwar auf 75 % der Ausgangskonzentration. Für den Biomassekohlenstoff wur-
de zu Versuchsbeginn eine Zunahme der Konzentration um 7 % gemessen, der eine Abnahme 
auf 94 % der Ausgangskonzentration folgt, so dass die Konzentration an mikrobieller Bio-
masse etwa das Ausgangniveau erreicht. Die Simulation mit Standardwerten liefert eine zu 
Beginn sehr starke, dann langsamere und stetige Abnahme der Biomassekonzentration Cb. 
Dies liegt vor allem an den sehr geringen Anfangskonzentrationen an löslichem Kohlenstoff 
Cs. Der Datenverlauf mit seinem anfänglichen Wachstum (ohne Zufuhr von Substrat) lässt 
eher drauf schließen, dass trotz der Präinkubation noch leicht verwertbares Substrat im Boden 
vorhanden war. Das gemessene C/N Verhältnis der mikrobiellen Biomasse nimmt damit im 
Verlauf der Inkubation leicht aber stetig von 4,7 auf 6,7 zu. Das simulierte C/N-Verhältnis der 
mikrobiellen Biomasse bleibt dagegen relativ konstant bei 6,0 - 6,1. 
 
Nimmt man die vorrangige Fragestellung für deren Bearbeitung SIMULAT-NC eingesetzt 
werden soll, nämlich die Abbildung des Verlaufes der mineralischen Stickstoffkonzentration 
im Boden, so sind die Simulationsergebnisse mit Standardwerten als durchaus zufriedenstel-
lend anzusehen. Mit Ausnahme der mikrobiellen Kohlenstoffkonzentration Cb vollzieht SI-
MULAT-NC auch mit Standardwerten für die Anfangskonzentrationen und Parameter die 


































































































































Abbildung 24 Verlauf der gemessenen und der simulierten Konzentrationen für ein Experiment ohne 
Substratzugabe nach Daten von HARDEN (1998). (a) Nmin-Konzentration (Sim1: 
ME=0,738; Sim2: ME=0,942; Sim3: ME=0,781), (b) kumulierte CO2-Emissionen 
(Sim1: ME=0,675; Sim2: ME=0,993; Sim3: ME=0,992), (c) Konzentrationsverlauf für 
mikrobiellen Stickstoff Nb (Sim1: ME= n.b.; Sim2: ME=-0,471; Sim3: ME=0,871)und 
(d) Konzentrationsverlauf für mikrobiellen Kohlenstoff Cb (Sim1: ME= n.b.; Sim2: 
ME=0,226; Sim3: ME=0,314).   
 
Simulation 2 - Anpassung der Anfangswerte 
Bei dieser Simulation wurden anstatt der Standardwerte die gemessen Anfangskonzentratio-
nen für die mikrobielle Biomasse (Cb und Nb) verwendet. Außerdem wurden die Anfangskon-
zentrationen für den löslichen Kohlenstoff Cs sowie den labilen organischen Kohlenstoff Cd 
und Stickstoff Nd neu geschätzt. Diese Schätzungen ergaben eine Erhöhung der Cd-
Konzentration von 450 kg ha-1 10 cm-1 (Simulation 1) auf 1016 kg ha-1 10 cm-1. Für den lösli-
chen organischen Kohlenstoff Cs und den labilen organischen Stickstoff Nd ergab eine unge-
fähre Verdreifachung der Anfangskonzentrationen aus Simulation 1 die beste Übereinstim-
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mung zwischen gemessenen und simulierten Werten (siehe Tabelle 21 und dunkelgraue Kur-
ven in Abbildung 24).  
 
Das Simulationsergebnis für den mineralischen Stickstoff Nmin und die CO2-Emissionen wur-
de durch diese Maßnahme und hier insbesondere die Erhöhung der Konzentration an organi-
scher Substanz entscheidend verbessert. Auch die Übereinstimmung der Modellergebnisse 
mit dem gemessenen Verlauf der Konzentration für den mikrobiellen Kohlenstoff Cb ist zu-
friedenstellend. Lediglich der Konzentrationsverlauf für den mikrobiellen Stickstoff Nb hat 
sich gegenüber der Simulation mit Standardwerten verschlechtert (ME = -0,471); die simu-
lierte Konzentration bleibt nahezu konstant, anstatt abzunehmen, wie es die Daten nahe legen. 
Damit bleibt auch das mikrobielle C/N-Verhältnis nahezu konstant, anstatt zuzunehmen, wie 
es die Messwerte nahe legen. Die Simulation der mikrobiellen N-Dynamik zeigt damit offen-
sichtlich noch Schwächen.  
 
Simulation 3 – Variation von Parametern 
Für die abschließende Simulation 3 erwies sich die Neuschätzung von zwei Parametern als 
ausreichend für eine Verbesserung der Simulationsergebnisse: Die maximale Sterberate der 
mikrobiellen Biomasse αmax wurde von 0,4 auf 0,5 Tag-1erhöht (vgl. Tabelle 21), so dass der 
Verlauf der mikrobiellen N-Konzentration Nb jetzt gut nachvollzogen wird, was allerdings zur 
Folge hat, dass sich die Simulationsergebnisse für die Biomasse-C-Konzentration wieder 
leicht verschlechtern (siehe Abbildung 24c und d). Die erhöhte Sterberate hat außerdem zur 
Folge, dass die Nmin-Konzentration sehr stark ansteigt, so dass die maximale Immobilisie-
rungsrate µNH4max von 1,1 auf 0,5 Tag-1 halbiert werden musste, um eine akzeptable Simula-
tion der Nmin-Konzentration zu erhalten (siehe Abbildung 24a).  
 
3.2.4.2 Experiment 2 (Zugabe von Winterweizenstroh) 
Für dieses Experiment wurde der gleiche Boden wie bei Experiment 1 mit umgerechnet 3750 
kg Stroh ha-1 10 cm-1 in gehäckselter Form versetzt. Dem Boden wurden auf diese Weise 
1800 kg C ha-1 10 cm-1 sowie 20 kg N ha-1 10 cm-1 zugeführt. Es wird davon ausgegangen, 
dass 15 %, bzw. 270 kg ha-1 10 cm-1 dieses Kohlenstoffes in löslicher Form vorliegen und 
damit dem löslichen organischen Kohlenstoffpool Cs zugeordnet werden können. Der 
verbleibende organische Kohlenstoff von 1530 kg ha-1 10 cm-1 wird dem labilen organischen 
Kohlenstoffpool Cd zugeordnet. Die über das Stroh zugeführte N-Menge (20 kg ha-1 10 cm-1) 
wird vollständig dem labilen organischen Stickstoff Nd zugeführt. 
 
Auch für dieses Experiment wurden drei Simulationen durchgeführt: In Simulation 1 werden 
Standardwerte für die mikrobielle Biomassekonzentration (Cb und Nb), sowie die Hinter-
grundkonzentrationen der organischen Modellkomponenten Cd*, Cs* und Nd* genutzt. In Si-
mulation 2 werden die in Experiment 1 geschätzten Werte für diese Hintergrundkonzentratio-
nen verwendet, da mit dem selben Boden gearbeitet wird. Für Simulation 3 wird zusätzlich 
ein Teil der Modellparameter neu geschätzt. 
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Simulation 1 - Standardwerte für Parameter- und Anfangswerte 
Simulation 1 wird mit den selben Parameterwerten und Standardwerten für die mikrobielle 
Biomasse (Cb und Nb), sowie den Hintergrundkonzentrationen für Cd*, Cs* und Nd* gerechnet, 
die auch in Experiment 1 für Simulation 1 verwendet wurden (siehe Tabelle 21). Zu diesen 
Werten werden dann die jeweils zugegebenen Substratmengen addiert. Die Anfangswerte für 
Simulation 1 von Experiment 2 sind in Tabelle 22 zusammengefasst.  
 
Tabelle 22 Anfangs- und Parameterwerte sowie Modelleffizienz für die Simulation des Konzentra-
tionsverlaufes an mineralischem Stickstoff (Nmin), mikrobiellem Stickstoff (Nb), mikro-
biellem Kohlenstoff Cb sowie der CO2-Emissionen für einen Boden bei Zufuhr von 
Stroh (Daten von HARDEN, 1998).  
 Anfangswerte 






Cb [kg ha-1 10 cm-1] 375 279
Nb [kg ha-1 10 cm-1] 63 60
Cd [kg ha-1 10 cm-1] 1980 2546
Nd [kg ha-1 10 cm-1] 46 112
Ch [kg ha-1 10 cm-1] 14175 13591
Nh [kg ha-1 10 cm-1] 1658 1588
Cs [kg ha-1 10 cm-1] 315 398
Nmin [kg ha-1 10 cm-1] 60
r [-] 0,02
    
Parameter Parameterwerte 
ηCdmax [Tag-1] 1,4 1,6
αmax [Tag-1] 0,4 0,6
µNH4max [Tag-1] 1,1 5,2
 
Variable Modelleffizienz 
Nmin 0,772 0,234 0,892
CO2 0,844 0,902 0,969
Nb n.b.** -0,300 0,344
Cb n.b. 0,760 -0,002
* Ist in einer Zelle kein Wert angegeben ist, so entsprechen die Werte jeweils dem nächsten linksste-
henden Wert in derselben Zeile. **n.b.: nicht berechnet, da mit Standardanfangswerten simuliert. 
 
Für dieses Laborexperiment mit Zugabe von Weizenstroh wurde von HARDEN (1998) der 
zeitliche Verlauf von vier Variablen gemessen: (1) Die mineralische Stickstoffkonzentration 
(Nmin), (2) die kumulierten CO2-Emissionen, (3) die mikrobielle Biomasse-C-Konzentration 
(Cb) und (4) die mikrobielle Biomasse-N-Konzentration (Nb).  
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Simulationsergebnisse 
Die gemessenen Nmin-Konzentrationen zeigen zu Beginn des Experimentes eine Phase der 
Netto-Immobilisierung, der nach etwa einem Monat eine Mineralisierungsphase folgt (siehe 
Abbildung 25a). Die Nmin-Konzentration sinkt dabei von 60 auf 45 kg N ha-1 10 cm-1 bzw. 75 
% der Ausgangskonzentration ab, um bis zum Ende der Inkubation wieder auf 93 kg N ha-1 
10 cm-1 bzw. 155 % der Ausgangskonzentration anzusteigen. Das Konzentrationsminimum 
für Nmin bleibt damit während der Immobilisierungsphase weit über dem von CORBEELS et 
al. (1999) ebenfalls bei Strohzugabe gemessenen Wert von 4 kg N ha-1 10 cm-1.  
 
Der zeitliche Verlauf der Messwerte für die Nmin-Konzentration wird vom Modell mit Stan-
dardwerten für Anfangs- und Parameterwerte im Prinzip nachvollzogen. Für Nmin wird eine 
Modelleffizienz ME von 0,772 erreicht (vgl. Tabelle 22). Allerdings sind sowohl die N-
Immobilisierung als auch die spätere N-Mineralisierung weniger stark ausgeprägt, als es die 
Messwerte nahe legen (siehe Abbildung 25a, hellgraue Kurve). Dies führt am Ende der Inku-
bationsperiode zu einer Unterschätzung der Nmin-Konzentration um 10 kg ha-1 10 cm-1, ein 
Wert, der nach KERSEBAUM (1989) und anderen, zumindest für Freilandbedingungen, im 
Bereich der Messungenauigkeit liegen würde. 
 
Die gemessenen CO2-Emissionen belaufen sich über den gesamten Inkubationszeitraum auf 
umgerechnet 1850 kg CO2-C ha-1 10 cm-1. In der Simulation werden die CO2-Emissionen mit 
87 % des gemessenen Wertes leicht unterschätzt (siehe Abbildung 25b). Allerdings war eine 
Unterschätzung der CO2-Emissionen zu erwarten, da die Auswertung von Experiment 1 er-
gibt, dass die Hintergrundkonzentration für die labile organische Substanz (Cd* und Nd*) mit 





































































































































Abbildung 25 Gemessener und simulierter Verlauf von vier Zustandsvariablen für ein Laborexperi-
ment mit Zugabe von Weizenstroh: (a) Konzentrationsverlauf für den mineralischen 
Stickstoff Nmin (Sim1: ME=0,772; Sim2: ME=0,234; Sim3: ME=0,892), (b) Verlauf der 
kumulierten CO2-Emissionen (Sim1: ME=0,844; Sim2: ME=0,902; Sim3: ME=0,969), 
(c) Konzentrationsverlauf für den mikrobiellen Kohlenstoff Cb (Sim1: ME=n.b.; Sim2: 
ME=-0,300; Sim3: ME=0,344), (d) Konzentrationsverlauf für den mikrobiellen Stick-
stoff Nb (Sim1: ME=n.b.; Sim2: ME=0,760; Sim3: ME=-0,002); Daten von HARDEN 
(1998).  
 
Für die mikrobielle Biomassekonzentration (Cb) hat HARDEN (1998) innerhalb der ersten 18 
Tage ein Wachstum auf 143 % der Ausgangskonzentration gemessen. Bis zum Ende des 
Messzeitraumes erfolgt danach ein Absinken der Cb-Konzentration auf 112 % des Anfangs-
wertes. Für die Simulation mit Standardanfangswerten für die mikrobielle Biomasse liegt die 
anfängliche Biomasse-C-Konzentration schon um 34 % höher als der zu Versuchsbeginn ge-
messene Biomasse-C-Wert. Ab Tag 18 werden die gemessenen Werte sehr gut nachvollzo-
gen. Allerdings steigt die simulierte Cb-Konzentration damit nur auf 113 % der Ausgangskon-
zentration, um dann auf 87 % der Ausgangskonzentration abzusinken (siehe Abbildung 25c, 
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hellgraue Kurve). Der Trend im Verlauf der gemessenen Werte wird damit nachvollzogen, al-
lerdings wiederum mit einer weniger ausgeprägten Dynamik, wie es schon bei der Simulation 
der Nmin-Konzentration zu beobachten ist. Der Grund für die geringere Dynamik bei der Si-
mulation ist darin zu sehen, dass die Verfügbarkeit an direkt verwertbarem Substrat Cs, aber 
auch an Cd nur gering ist, so dass die Aktivität r der Mikroorganismenpopulation niedrig 
bleibt.  
 
Ähnliches gilt für den Verlauf der mikrobiellen Biomasse-N-Konzentration Nb: Der Verlauf 
der Messwerte weist für Nb einen Anstieg auf 121 % der Anfangskonzentration auf, dem ein 
Absinken auf 93 % der Anfangskonzentration folgt. Das C/N-Verhältnis der mikrobiellen 
Biomasse erweitert sich dabei von 4,7 auf 5,6. Die Kurve für die simulierte Nb-Konzentration 
weist zwar ebenfalls einen Anstieg der Konzentration mit nachfolgendem Rückgang auf, aber 
wiederum mit einem flacheren Verlauf als ihn die Messwerte aufweisen (Abbildung 25d). 
Das simulierte C/N-Verhältnis der Mikroorganismen verengt sich im Gegensatz zum gemes-
senen C/N-Verhältnis von 6,0 auf 5,0.  
 
Insgesamt betrachtet liefert die Simulation mit Standardwerten für Parameter und Anfangs-
konzentrationen sehr gute Resultate, da das Modell für alle Variablen den gemessenen Trend 
wiedergibt. Trotzdem wird im Folgenden versucht die Modellresultate mit Anfangswerten, 
die mit den gemessenen Werten übereinstimmen, noch einmal zu verbessern. 
 
Simulation 2 - Anpassung der Anfangswerte 
Für die zweite Simulation von Experiment 2 werden als neue Anfangswerte die gemessenen 
Konzentrationen für die mikrobielle Biomasse-C- und -N-Konzentration (Cb und Nb) einge-
setzt. Außerdem werden die für Experiment 1 für denselben Boden geschätzten Hintergrund-
konzentrationen für den C- und N-Anteil des labilen organischen Pools (Cd* und Nd*) sowie 
für den wasserlöslichen organischen C-Pool Cs* verwendet (siehe Tabelle 22).  
 
Diese Änderungen ergeben eine zufriedenstellende Simulation für die mikrobielle Biomasse-
C-Konzentration Cb sowie die CO2-Emissionen (siehe Abbildung 25b und c). Auch das 
mikrobielle C/N-Verhältnis steigt jetzt leicht von 4,7 auf 5,0 an, d.h. es folgt eher dem Trend 
der gemessenen Werte. Die Simulation der Nmin-Konzentration ist dagegen wenig überzeu-
gend; das Modellergebnis zeigt als Folge des zu Beginn sehr engen mikrobiellen C/N-
Verhältnisses von Anfang an eine Stickstoffmineralisierung (siehe Abbildung 25a). Wie bei 
fast allen bisher simulierten Datensätzen ist daher auch hier eine Korrektur der Immobilisie-
rungsrate für NH4+ notwendig.  
 
Simulation 3 – Variation von Parametern 
Da der simulierte Verlauf aller vier Variablen im Vergleich zu den Messwerten verbesse-
rungswürdig ist, wurden hier die vier Parameter für eine Neuschätzung freigegeben, die auch 
für die Kalibrierung der Modellgleichungen genutzt wurden, die Mineralisie-
rung/Immobilisierung und mikrobielles Wachstum abbilden. Diese Neuschätzung erbrachte 
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eine Änderung der Werte für die maximale Immobilisierungsrate µNH4max, die maximale Ab-
baurate für die labile organische Substanz ηCdmax und die mikrobielle Sterberate αmax. Der 
vierte Parameter, die spezifische mikrobielle Wachstumsrate auf Cs (µCsmax) veränderte sich 
durch das Schätzverfahren erst in der dritten Nachkommastelle und wurde daher auf dem ur-
sprünglichen Wert belassen.  
 
Eine Erhöhung der maximalen NH4+-Aufnahmerate µNH4max von 1,1 auf 5,2 Tag-1 lieferte für 
den Verlauf der Nmin-Konzentration ein sehr zufriedenstellendes Ergebnis, die Modelleffi-
zienz erhöhte sich von 0,234 in Simulation 2 auf 0,892 in dieser Simulation (vgl. Tabelle 22). 
Durch leichtes Heraufsetzen der maximalen Abbaurate für den labilen C-Pool ηCdmax konnte 
auch der Verlauf der simulierten CO2-Emissionen verbessert werden (ME = 0,902 → 0,969).  
 
Eine Erhöhung der mikrobiellen Sterberate αmax von 0,4 auf 0,6 Tag-1 verbessert zwar auch 
die Simulation der mikrobiellen Stickstoffkonzentration Nb (ME = -0,30 → 0,34), allerdings 
auf Kosten der Simulation der mikrobiellen Kohlenstoffkonzentration Cb, deren Konzentrati-
onsverlauf bei höherer Sterberate durch das Modell kräftig unterschätzt wird. Der Grund für 
die Diskrepanz zwischen gemessener und simulierter mikrobieller Biomasse liegt daran, dass 
die gemessene Biomasse-C-Konzentration bis zum 18. Tag doppelt so stark wächst wie die 
Biomasse-N-Konzentration innerhalb desselben Zeitraumes. Als Folge steigt das gemessene 
C/N-Verhältnis Cb/Nb sehr schnell von 4,7 auf 5,6 an und bleibt auf diesem Niveau, obwohl 
die Nmin-Konzentration nie unter umgerechnet 40 kg N ha-1 10 cm-1 absinkt. Das Modell 
simuliert mit der neuen Parametrisierung zwar zu Beginn des Experimentes ebenfalls einen 
leichten Anstieg des mikrobiellen C/N-Verhältnisses, allerdings wird dies im Verlauf der In-
kubation enger und überschreitet nie einen Wert von 5,0. Natürlich ließe sich die Simulation 
der mikrobiellen Biomasse durch die Neuschätzung weiterer Parameter, wie z.B. einer Erhö-
hung der Substratnutzungseffizienz YCs verbessern (hier nicht gezeigt). Es ist allerdings davon 
auszugehen, dass auch die gemessenen Werte für die Biomasse-N-Konzentration mit einem 
gewissen Fehler behaftet sind. So wurde die Konzentration an mikrobiellem Biomasse-N und 
-C von HARDEN (1998) mit Hilfe der Chloroform-Fumigations-Extraktions-Methode ge-
messen. Dabei wird davon ausgegangen, dass der extrahierbare C- und N-Anteil, der durch 
das Chloroform abgetöteten mikrobiellen Biomasse, eine Konstante ist. Inzwischen wurde je-
doch von BLAGODATSKY & YEVDOKIMOV (1998) und anderen gezeigt, dass der extra-
hierbare Anteil mit der Menge an zugegebenem Substrat und mit der Inkubationsdauer vari-
iert und nicht konstant gesetzt werden dürfte. Aufgrund dieser Unsicherheit in den Messwer-
ten für die mikrobielle Biomasse-N-Konzentration wird auf eine Optimierung weiterer Para-
meter verzichtet. 
3.3 Zusammenfassung und Diskussion 
Die Simulationsläufe in diesem Kapitel hatten in erster Linie zum Ziel, das Modell einem 
qualitativen und quantitativen Test zu unterziehen sowie seine wichtigsten Eigenschaften her-
auszustellen. Die Ergebnisse der qualitativen Tests lassen sich wie folgt zusammenfassen:  
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1. Alle Modellvariablen liefern auch über Zeiträume bis zu einem Jahr stabile und 
plausible Werte. Allerdings zeigt die Erfahrung im Umgang mit dem Modell, dass 
bei jeder Änderung der Modellparameter ein neuer Test auf einen stabilen Verlauf 
der Zustandsvariablen durchgeführt werden sollte. 
2. Die Modelldynamik weist, unter Berücksichtigung der begrenzten Datenlage für 
anaerobe und aerobe Zustände plausible Verläufe für die einzelnen Zustandsvariab-
len auf.   
3. Die Verwendung des Konzeptes der mikrobiellen Aktivität r erlaubt, in Abhängig-
keit von den Habitateigenschaften für die Mikroorganismen des Bodens, ein weites 
Spektrum an Abbaugeschwindigkeiten für die organische Substanz.  
 
Bei den quantitativen Tests wurde besonderes Augenmerk auf die N-Mineralisierung und N-
Immobilisierung unter aeroben Bedingungen gelegt, da für diesen Zweck ausreichend Daten 
zur Verfügung standen. Es wurden für jeden Datensatz drei Simulationen mit zunehmender 
Anpassung des Ausgangsmodells an die vorhandenen Daten durchgeführt (Simulation 1: 
Standardwerte für Anfangskonzentrationen und Parameterwerte; Simulation 2: Neuschätzung 
der Anfangswerte und Simulation 3: Neuschätzung von Parameterwerten). Die Ergebnisse der 
einzelnen Simulationen spiegeln den Einfluss wider, den eine zunehmende Datenverfügbar-
keit über einen simulierten Standort auf die Qualität der Simulationsergebnisse und damit die 
Einsetzbarkeit des Modells hat. Um einen Überblick über die Gesamtheit der Simulationser-
gebnisse zu bekommen, werden hier noch einmal die Nmin-Simulationen aller Experimente 
gemeinsam ausgewertet (siehe Abbildung 26). Die Ergebnisse lassen sich folgendermaßen 
zusammenfassen: 
 
1. Bei der Verwendung von Standardwerten für Anfangs- und Parameterwerte werden 
die Nmin-Konzentrationen vom Modell systematisch überschätzt. Die Abweichun-
gen vom Messwert bleiben zwar für 54 % aller simulierten Werte (n=41) innerhalb 
einer durch ADDISCOTT & WHITMORE (1987) als akzeptabel gewerteten Gren-
ze von ±20 kg N ha-1. Bei den restlichen Werten überschätzt das Modell die Kon-
zentrationen um mehr als 20 kg N ha-1, so dass die Modelleffizienz mit einem Wert 
von ME=0,381 recht niedrig ausfällt (siehe Abbildung 26a).  
2. Werden die Anfangswerte neu geschätzt (die Modellparameter bleiben unverän-
dert), steigt der Anteil der Werte, die innerhalb der Grenze von ±20 kg N ha-1 der 
gemessenen Werte liegen, auf 66 % (Abbildung 26b). Für alle Experimente mit 
Strohzugabe wird die Immobilisierung bzw. Mineralisierung von Nmin dann gut bis 
sehr gut simuliert, wenn der Startwert für das mikrobielle C/N-Verhältnis größer als 
6,0 gewählt wird. Die Simulationen zeigen, dass das Mineralisierungs-
/Immobilisierungsverhalten des Modells sehr sensitiv auf den Anfangswert des 
mikrobiellen C/N-Verhältnisses reagiert.  
3. Die zusätzliche Anpassung einer begrenzten Zahl von Modellparametern führt zu 
einer weiteren Verbesserung der Übereinstimmung zwischen simulierten und ge-
messenen Werten: 90 % der simulierten Nmin-Werte liegen innerhalb der ±20 kg-
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Grenze und bei nur 10 % der simulierten Werte erfolgt eine Unterschätzung von 
>20 kg N ha-1 (Abbildung 26c). Insbesondere die Variation der maximalen mikro-
biellen Immobilisierungsrate für NH4+ (µNH4max) innerhalb einer Spanne von 0,5 
bis 5,3 Tag-1 , d.h. um den Faktor 10, erbrachte hier jeweils hervorragende Ergeb-
nisse. Bei ADDISCOTT & WHITMORE (1987) sowie KERSEBAUM (1989) vari-
ieren gemessene Netto-N-Mineralisierungsraten je nach Boden um einen Faktor 3 
bis 4 und in einer von BENBI & RICHTER (2002) veröffentlichten Zusammenstel-
lung sogar bis zu einem Faktor 16. Diese Bandbreite schreiben BENBI & RICH-
TER vor allem den unterschiedlichen mikrobiellen Umsatzraten in den untersuchten 
Böden zu. Allerdings sollten sich in einem Modell wie SIMULAT-NC, in dem die 
Variabilität der Umsatzraten der Mikroorganismenpopulation explizit berücksich-
tigt werden, die Variationen verringern. Hier sind allerdings zwei Faktoren zu be-
rücksichtigen: (1) werden in den verwendeten Datensätzen nur von HARDEN 
(1998) gemessene Biomassekonzentrationen zur Verfügung gestellt, für die anderen 
Datensätze mussten die Cb-Konzentrationen abgeschätzt werden und (2) erfolgte 
die Strohzugabe bei HARDEN (1998) in gehäckselter Form, bei CORBEELS et al. 
(1999) jedoch in pulverisierter Form. Eine Substratzufuhr in pulverisierter Form 
dürfte zu einer schnelleren mikrobiellen Verwertung sowohl des C-Substrates als 
auch des mineralischem Stickstoffs führen; neben der Zusammensetzung des orga-
nischen Substrates spielt also auch die Darreichungsform eine Rolle bei der Ge-
schwindigkeit der Substratumsätze.  
 
Mit den Ergebnissen für die Simulation von Laborexperimenten, die die landwirtschaftliche 
Praxis der Substratzufuhr aufgreifen, wird deutlich, dass  
1. SIMULAT-NC in der Lage ist, den Verlauf aller Modellvariablen plausibel abzu-
bilden. Dies wird dahingehend interpretiert, dass die für den C- und N-Kreislauf re-
levanten Prozesse im Modell auf adäquate Weise berücksichtigt sind. Und 
2. die substratabhängige mikrobielle Aktivität r das Modell ausreichend flexibel 
macht, um mit einer geringen Anzahl von organischen Stoffkompartimenten ein 
weites Spektrum an Umsatzraten abzubilden. 
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Abbildung 26 Übereinstimmung zwischen gemessenen und simulierten Nmin-Konzentrationen bei (a) 
der Verwendung von Standardwerten für Anfangswerte und Parameter (Sim1), (b) einer 
Neuschätzung der Anfangswerte (Sim2) und (c) einer zusätzlichen Neuschätzung einer 
begrenzten Anzahl von Parametern (Sim3). 
Modellanwendung und -test unter Freilandbedingungen 
 130
4. MODELLANWENDUNG UND -TEST UNTER 
FREILANDBEDINGUNGEN 
SIMULAT-NC wurde mit dem Ziel entwickelt, die Stickstoffumsätze in Böden von ackerbaulich 
genutzten Agrarökosystemen im norddeutschen Raum zu quantifizieren. Für die Berechnung der 
Stoffflüsse unter Freilandbedingungen wurde das N-Modell in das Ökosystemmodell SIMULAT 
integriert und für die Simulation eines Winterweizenbestandes im Jahr 1988/89 am Intensivunter-
suchungsstandort des SFB 179 eingesetzt. Die Ergebnisse der im folgenden Kapitel beschriebe-
nen Simulation werden im Hinblick auf drei Fragestellungen untersucht: Zum Einen wird der 
Konzentrationsverlauf für mineralischen Stickstoff und hier insbesondere Nitrat (NO3-) im Bo-
denprofil betrachtet, um zu prüfen, ob das Nitratverlagerungspotential einer für den Standort typi-
schen Bewirtschaftungspraxis mit SIMULAT-NC abgeschätzt werden kann. Zum Zweiten wird 
der im Labormaßstab kalibrierte Modellansatz für die gasförmigen N-Verluste auf Plausibilität 
überprüft. Abschließend wird untersucht, in welchem Umfang der Konzentrationsverlauf des mi-
neralischen Stickstoffes durch die Dynamik der mikrobiellen Biomasse relativ zur NH4+-Sorption 
in den Tonmineralen des Bodens beeinflusst wird.  
 
Im folgenden Kapitel werden nach einer kurzen Beschreibung des Ökosystemmodells SIMULAT 
die folgenden Ergebnisse beschrieben: 
1. die Simulation von Bodentemperatur und Bodenwassergehalt,  
2. die Simulation der Biomasse und des Biomasse-N-Gehaltes des Pflanzenbestandes so-
wie der Konzentrationsverlauf für mineralischen Stickstoff in der Bodenschicht 0-90 
cm, 
3. die Nitratverlagerung, 
4. der Konzentrationsverlauf der mikrobiellen Biomasse und ihrer Aktivität r in Abhän-
gigkeit von der Substratkonzentration und der Freisetzung organischer Substanz über 
die Pflanzenwurzel, 
5. die gasförmigen N-Verluste über die Denitrifikation und 
6. die Rolle der Ad- und Desorption von NH4+ an der Bodenmatrix.  
4.1 Einbindung von SIMULAT-NC in das Ökosystemmodell SIMULAT 
Das Ökosystemmodell SIMULAT wurde mit dem Ziel entwickelt, Wasser- und Stoffflüsse in 
Agrarökosystemen zu quantifizieren. Es besteht aus Teilmodellen für den Transport von Wasser, 
Stoffen und Wärme im Boden. Außerdem beinhaltet es ein Pflanzenwachstumsmodell, ein 
Schwefelmodell sowie ein Modell, dass Abbau und Sorption von Herbiziden beschreibt. Eine 
Darstellung der wichtigsten Modellteile ist in DIEKKRÜGER & ARNING (1995), und 
DIEKKRÜGER (1996) zu finden.  
 
Im folgenden Kapitel werden kurz diejenigen Teilmodelle und Prozesse des SIMULAT-
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Gesamtmodells beschrieben, die relevant sind für das Verständnis und die Interpretation der Si-
mulationsergebnisse des NC-Modells. Dies sind in erster Linie das Pflanzenmodell, aber auch das 
Wasser- und Stofftransportmodell sowie das Bodentemperaturmodell.  
4.1.1 Das Pflanzenmodell  
Bei der gemeinsamen Betrachtung des Pflanzenwachstums und der Populationsdynamik der Mik-
roorganismen des Bodens ist zwischen zwei Arten von Beziehung zu unterscheiden: Zum Einen 
herrscht zwischen Pflanzen und Bodenorganismen eine Konkurrenz um Nährstoffe, insbesondere 
um Stickstoff als Makronährstoff. Auf der anderen Seite stellt die Pflanze als Primärproduzent 
über ihre Biomasse organische Substanz bereit, die als Energie- und Stofflieferant für den Bio-
masseaufbau der Mikroorganismen des Bodens dient. Die Mikroorganismen wiederum sind in 
der Lage aus der organischen Bodensubstanz Nährstoffe zu mineralisieren, die auch für das 
Wachstum der Pflanze essentiell notwendig sind. Aus diesem Verständnis der Wechselbeziehun-
gen zwischen Pflanze und Mikroorganismenpopulation des Bodens heraus, wurden zwischen 
dem Pflanzenmodell und dem NC-Modell in SIMULAT drei Schnittstellen realisiert: 
 
1. Nmin-Aufnahme aus dem Boden: Die Pflanze nimmt sowohl NO3- als auch NH4+ aus ei-
ner Bodenschicht auf, sobald diese Schicht durchwurzelt ist. Die Rate der NO3-- (bzw. 
NH4+-) Aufnahme ist proportional zum NO3--Anteil (bzw. NH4+-Anteil) an der Ge-
samtkonzentration an mineralischem Stickstoff in einer Bodenschicht sowie einem 
Gradienten zwischen aktuellem und optimalem N-Gehalt der Pflanzenbiomasse in ei-
nem bestimmten Entwicklungsstadium. Dieser Ansatz wurde gegenüber dem Original-
ansatz von SCHRÖDER (1995), die die N-Aufnahme proportional zur Wurzelbiomas-
se und zur Nmin-Konzentration in einer Bodenschicht formuliert hat, verändert, da (1) 
keine Daten für die Wurzelbiomasse vorlagen und (2) der pflanzliche N-Entzug in 
manchen Bodenschichten oft so hoch war, dass das N-Modell nicht stabil lief. 
2. Kontinuierliche Lieferung direkt verwertbarer organischer Substanz: Der Pflanzenbe-
stand dient in SIMULAT-NC während der Vegetationsperiode als kontinuierliche 
Quelle organischer Substanz. Die Freisetzung von Exsudaten, Mucilaten und abgestor-
bener Wurzelbiomasse wird in Form einer konstanten Abbaurate proportional zur 
Wurzelbiomasse in jeder Bodenschicht simuliert. Für diese organische Substanz wird 
angenommen, dass sie direkt mikrobiell verwertbar ist. Die pro Tag freigesetzte Stoff-
menge wird daher den Modellkompartimenten löslicher Kohlenstoff Cs und Ammoni-
um NH4+ zugeordnet.  
3. Lieferung von Ernteresiduen: Nach der Ernte wird dem Boden organische Substanz in 
Form von Wurzelbiomasse und Stoppeln (im Fall von Getreide als Feldfrucht) oder 
Rübenblatt (im Fall von Hackfrüchten als Feldfrucht) zugeführt. Diese organische Sub-
stanz, die das Pflanzenmodell in Form von Kilogramm Trockenbiomasse pro Hektar 
liefert, wird in C- und N-Einheiten umgerechnet und den Stoffkompartimenten labile 
organische Substanz (Cd, Nd) sowie mikrobiell direkt verwertbare (organische) Sub-
stanz (Cs, NH4+) in SIMULAT-NC zugeordnet.   
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Für eine detailliertere Beschreibung des Pflanzenmodells sei hier auf SCHRÖDER et al. (1995) 
und SCHRÖDER (1995) verwiesen.  
4.1.2 Wasser- und Stofftransport 
SIMULAT berechnet als Standortmodell eindimensional vertikale Verlagerungsprozesse im Bo-
den. Die betrachtete Bodensäule kann sich dabei aus verschiedenen Bodenhorizonten zusammen-
setzen, die durch unterschiedliche Substratverteilungen voneinander abgegrenzt sind. Die einzel-
nen Horizonte sind wiederum in eine wählbare Anzahl von Bodenschichten unterteilbar, für die 
die einzelnen Zustandsvariablen des Teilmodells SIMULAT-NC berechnet werden. Da im Rah-
men dieser Arbeit keine Änderungen am Wasser- oder Transportmodell vorgenommen wurden, 
erfolgt hier nur eine zusammenfassende Beschreibung der verwendeten Modellansätze. Eine de-
tailliertere Beschreibung der beiden Teilmodelle ist in DIEKKRÜGER (1996) zu finden.  
 
Die Transportprozesse in SIMULAT werden über partielle Differentialgleichungen abgebildet. 
Der Wasserfluss in der Bodenmatrix wird über die auf dem Darcy-Gesetz basierende Richards-
Gleichung berechnet. In vereinfachter Form wird darin der Wasserfluss ausschließlich in vertika-
ler Richtung und proportional zum Gradienten des Matrixpotentials im Bodenprofil ermittelt:  
 


















∂ θθ )(         (62) 
 
mit: 
θ:  volumetrischer Wassergehalt   [cm3 cm-3] 
Ψ:  Matrixpotential     [hPa] 
C(Ψ):  spezifische Wasserkapazität    [cm3 cm-3 hPa-1] 
z:  Tiefe      [cm] 
K(θ):  hydraulische Wasserleitfähigkeit   [cm Tag-1] 
Q:   Quellen-/Senkenterm    [cm3 cm-3 Tag-1] 
 
Der Stofftransport, der in SIMULAT-NC für die NO3--Verlagerung und die Verlagerung von 
wasserlöslichem organischen Material (Cs) eine Rolle spielt, erfolgt mit dem Wasserfluss q. 
Er wird, analog zum Wasserfluss ausschließlich in vertikaler Richtung über eine Konvekti-
ons-Dispersionsgleichung abgebildet: 
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mit: 
 c: Stoffkonzentration    [mg l-1] 
 ρ: Trockenraumdichte des Bodens  [g cm-3] 
 S: sorbierte Stoffmenge    [mg kg-1] 
 D: hydrodynamische Dispersion   [cm2 Tag-1] 
 q: Wasserfluss     [cm Tag-1] 
 Q: Quellen-/Senkenterm 
 
Die hydrodynamische Dispersion D enthält dabei einen Dispersionsanteil, der in Abhängig-
keit von der Porenwassergeschwindigkeit formuliert ist, sowie einen Diffusionsanteil. Der 
Stofftransport durch Makroporen wird in der verwendeten SIMULAT-Version nicht berück-
sichtigt. Eine ausführlichere Beschreibung des Ansatzes sowie die Definition der Randbedin-
gungen ist bei DIEKKRÜGER (1996) zu finden.  
4.1.3 Bodentemperatur 
Die Temperatur des Bodens spielt für alle Umsetzungsprozesse in SIMULAT-NC eine wich-
tige Rolle. Der Wärmetransport im Boden erfolgt in SIMULAT, ähnlich wie beim Stofftrans-
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mit: 
ch: volumetrische Wärmekapazität  [J m-3 K-1] 
T:  Temperatur     [°C] 
λ:  Wärmeleitfähigkeit des Bodens  [W m-1 K-1] 
cw  Wärmekapazität von Wasser   [J m-3 K-1] 
 
Für die Ermittlung der volumetrischen Wärmekapazität ch werden die Wärmekapazitäten des 
Wassers und des Feststoffanteils im Boden berücksichtigt. Die Wärmeleitfähigkeit λ wird in 
Abhängigkeit vom Wasser- und Tongehalt formuliert, der Quarzanteil des Bodens bleibt un-
berücksichtigt. Die obere Randbedingung ist durch die Lufttemperatur gegeben, die Tempera-
tur des unteren Randes wird durch eine sinusförmige Funktion beschrieben. Diese Gleichung 
ist nur gültig, wenn Gefrieren und Auftauen des Bodens vernachlässigt werden (siehe auch 
DIEKKRÜGER, 1996).  
4.2 Beschreibung des Untersuchungsstandortes  
Das Gesamtmodell SIMULAT mit dem integrierten NC-Modell wurde für die Simulation des 
Schlages NK 278 am Intensivuntersuchungsstandort Neuenkirchen (NK) des SFB 179 eingesetzt. 
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Der Untersuchungsstandort liegt im Südosten Niedersachsens im Einzugsgebiet des Krummbach 
und hat eine Größe von etwa 16 km2. Die vorwiegende landwirtschaftliche Nutzung besteht im 
Anbau von Winterweizen und Zuckerrüben. Die durchschnittliche Jahrestemperatur dieser Regi-
on liegt bei 8,6°C, die 10-jährige mittlere Niederschlagsmenge bei 590 mm pro Jahr. Der Grund-
wasserspiegel liegt im Winter etwa 1 m unter der Oberfläche und sinkt im Sommer auf mehr als 6 
m Tiefe ab. Eine ausführliche Beschreibung des Untersuchungsstandortes ist bei OTHMER & 
BORK (1989) und MCVOY et al. (1995) zu finden.  
4.2.1 Bodeneigenschaften  
Die für die Simulation der Stickstoff- und Kohlenstoffdynamik relevanten Bodeneigenschaften 
wie Lagerungsdichte, organischer Kohlenstoff- und Stickstoffgehalt sind in Tabelle 23 bis zu ei-
ner Tiefe von 200 cm aufgeführt (Daten nach MCVOY et al., 1995). Beim Boden des simulierten 
Schlages NK 278 handelt es sich um eine schluffreiche Parabraunerde. Der organische C-Gehalt 
(Corg) beträgt in den obersten 30 cm des Bodens 1,02 % und fällt unterhalb einer Tiefe von 80 cm 
auf 10-13 % dieses Wertes ab. Das Verhältnis von organischer C-Konzentration zur Gesamt-N-
Konzentration in der Bodenschicht 0-30 cm beträgt 8,5 und wird in tieferen Bodenschichten z.T. 
noch enger. Ausgehend von diesen Werten, insbesondere dem organischen C-Gehalt des Bodens 
sowie seinem C/N-Verhältnis, werden die Startwerte der Modellvariablen für 20 Schichten, d.h. 
bis zu einer Tiefe von 200 cm abgeleitet.  
 
Tabelle 23 Bodeneigenschaften des Schlages NK 278 am Untersuchungsstandort Neuenkirchen basie-















0-30 19 79 2 1,02 8,5 7,0 
30-50 23 76 1 0,36 7,2 7,0 
50-80 18 80 1 0,25 6,9 7,1 
80-90 16 83 1 0,13 5,9 7,1 
90-140 18 80 2 0,12 7,1 7,1 
140-170 16 59 24 0,09 6,4 7,7 
170-180 6 6 88 0,11 13,8 7,8 
180-200 20 66 14 0,13 9,3 7,7 
   
4.2.2 Bewirtschaftung und Managementmaßnahmen  
Die Art der Bewirtschaftung und Managementmaßnahmen wie z.B. die Art und Häufigkeit 
der Düngung haben Folgen für die saisonale C- und N-Dynamik im Boden. Der Schlag NK 
278 wurde im Jahr 1989 mit Winterweizen bestellt. Die Aussaat erfolgte Ende September 
1988 (vgl. Tabelle 24). Im Laufe der Vegetationsperiode des Jahres 1989 wurden über fünf 
Termine verteilt insgesamt 227 kg Stickstoff in Form einer Ammoniumnitrat-Harnstofflösung 
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(AHL) verabreicht. Nach der Ernte des Winterweizenbestandes Anfang August erfolgte neben 
einer Kaliumdüngung eine organische Düngung mit 20 t Schweinemist pro Hektar. 
 
Tabelle 24 Managementmaßnahmen im Simulationszeitraum 1988/89 (MCVOY et al., 1995)  
Datum Maßnahme Sonstiges 
30.09.88 Aussaat Winterweizen Sorte Kanzler 
11.03.89 N-Düngung 67 kg N ha-1 als AHL 
(50 kg NH4+-N, 17 kg NO3-N) 
11.04.89 N-Düngung 47 kg N ha-1 als AHL 
(35 kg NH4+-N, 12 kg NO3-N) 
02.05.89 N-Düngung 31 kg N ha-1 als AHL 
(23 kg NH4+-N, 8 kg NO3-N) 
23.05.89 N-Düngung 46 kg N ha-1 als AHL 
(34 kg NH4+-N, 12 kg NO3-N) 
11.06.89 N-Düngung 36 kg N ha-1 als AHL 
(27 kg NH4+-N, 9 kg NO3-N) 
08.08.89 Ernte Ernteresiduen bleiben auf dem Feld 
15.08.89 K-Düngung 320 kg K2O ha-1 
27.08.89 Organische Düngung 20000 kg Schweinemist ha-1  
mit 140 kg N 
 
Die stoffliche Zusammensetzung der AHL-Düngung ist bekannt. Für die Zusammensetzung 
der organischen Düngung, d.h. des Schweinemistes müssen Annahmen gemacht werden, da 
MCVOY et al. (1995), außer der mit dem Mist verabreichten N-Menge, keine weiteren In-
formationen über diese Düngergabe liefern.  
 
Die mit dem Mist zugeführte Menge an organischem C und N wird aus Analysen von MA-
HIMAIRAJA et al. (1995) abgeleitet. Es ist allerdings zu beachten, dass diese Analysenwerte 
auf der Untersuchung von nur einer Probe Frischmist beruhen. Mist kann jedoch, je nach Be-
dingungen der Tierhaltung sowie Lagerungsart und -dauer in seiner Zusammensetzung 
schwanken. Insbesondere die Stickstoffverluste über Ammoniakausgasung sind schwer einzu-
schätzen. Von MAHIMARAIJA et al. (1995) werden Wassergehalt, Gesamt-C- bzw. Gesamt-
N-Gehalt, sowie der Gehalt an löslichen organischen C- und N-Komponenten angegeben.  
 
Die mit dem Mist zugeführte Menge an labilem C (Cd) sowie N (Nd) wird aus der Differenz 
zwischen dem Gesamt-C- bzw. N-Gehalt und den entsprechenden löslichen Komponenten 
ermittelt. Die Zuordnung der Anteile zu den organischen Modellkompartimenten (Cd, Cs, Nd) 
sowie zum NH4+-Pool ist in Tabelle 25 zu finden. Lediglich der Gesamt-N-Gehalt wird an die 
von MCVOY et al. gelieferten Daten angepasst, d.h. gegenüber dem Wert von MAHIMA-
RAIJA et al. (1995) abgesenkt; hier wird lediglich das Verhältnis von löslichem zu nicht-
löslichem N übernommen.  
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Tabelle 25 Zusammensetzung von frischem Schweinemist (80 % Wassergehalt, Daten von MAHI-
MARAIJA et al., 1995) sowie Mengenzuordnung zu den Modellkompartimenten. 
Zusammensetzung Schweinemist Modell-
kompartiment Anteil  
[% der Trockensubstanz] 
Menge je 20000 kg Mist 
[kg ha-1] 
Ctotal 36,7 1468 
Cs 4,2 168 
Cd  1300 
Ntotal 3,5 140 
NH4+ 0,07 26 
NO3- < 0,01 0 
Nd  114 
 
Unter diesen Annahmen wurden dem Boden Ende August 1989 mit der Mistgabe von 20 t ha-
1 somit 1468 kg organischer Kohlenstoff sowie nach MCVOY et al. (1995) 140 kg Stickstoff 
zugeführt, von dem angenommen wird, dass er zu 81 % aus organisch gebundenem N (Nd) 
besteht.  
4.3 Simulationsexperiment  
Im Rahmen des SFB 179 wurden am Untersuchungsstandort Neuenkirchen im Zeitraum 1988 
bis 1992 regelmäßige Feldmessungen durchgeführt, die für einen Modelltest zur Verfügung 
stehen. Es erfolgt eine Simulation von 13 Monaten im Zeitraum 1988/89, da für dieses Jahr 
die Datendichte am höchsten war.  
 
Es stehen in unterschiedlichen zeitlichen Abständen aufgenommene Messwerte für die fol-
genden Modellvariablen zur Verfügung:  
1. die NO3--Konzentrationen in den Tiefen 0-30, 30-60 und 60-90 cm; 
2. die NH4+-Konzentrationen in den Tiefen 0-30, 30-60 und 60-90 cm; 
3. der volumetrische Wassergehalt bis zu einer Tiefe von 150 cm;  
4. die Lufttemperatur; 
5. die oberirdische Pflanzenbiomasse und 
6. der Stickstoffgehalt des Pflanzenbestandes. 
 
Für die Simulation wurden drei Parameter neu bestimmt bzw. geändert, für die keine Modell-
validierung mit Labordaten durchgeführt wurde: Dies war zum Einen der bodenspezifische 
Sorptionskoeffizient kc für das in der Bodenmatrix sorbierte Ammonium NH4s (siehe Glei-
chung 53 in Kapitel 2), der mit Hilfe der gemessenen NH4+-Konzentration in den obersten 30 
cm des Bodens abgeschätzt wurde. Außerdem führte der Originalparametersatz über Zeiträu-
me von mehreren Wochen zu unrealistisch hohen NO2--Konzentrationen von bis zu 20 kg ha-1 
10 cm-1 Bodenschicht. Um die Nitrit-Ansammlung im Boden unter aeroben und anaeroben 
Bedingungen zu verringern, wurde der mikrobielle Erhaltungsumsatz auf NO3- (mnNO3) unter 
anaeroben Bedingungen im Verhältnis zum kalibrierten Parameterwert um den Faktor 10 
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vermindert. Außerdem wurde die maximale Nitrifikationsrate µn2max für den zweiten Nitrifika-
tionsschritt (NO2- → NO3-) verdoppelt.  
 
Weitere Annahmen betreffen die organische Substanz, die vom SIMULAT-Pflanzenmodell 
zum Zeitpunkt der Ernte an SIMULAT-NC übergeben wird. Das Pflanzenmodell liefert die 
Masse der auf dem Feld verbleibenden Ernteresiduen in kg Trockenbiomasse pro Hektar, so 
dass diese für SIMULAT-NC in C- und N-Einheiten umgerechnet werden muss. Es wird an-
genommen, dass der C-Gehalt der Pflanzenbiomasse 45 % beträgt. Bei den Ernteresiduen ei-
nes abgeernteten Weizenbestandes handelt es sich entweder um die gesamte Strohbiomasse 
(Halm und Blattbiomasse bei Strohdüngung) und die im Boden verbleibende Wurzelbiomas-
se, oder wie im hier präsentierten Fall, nur um die Stoppeln und die Wurzelbiomasse eines 
Weizenbestandes. Beim C/N-Verhältnis der Pflanzenbiomasse wird zwischen Wurzelbiomas-
se und oberirdischer Biomasse unterschieden.  
 
Das C/N-Verhältnis der Wurzelbiomasse ist zum Zeitpunkt der Ernte enger als das der oberir-
dischen Ernteresiduen (KLIMANEK, 1991); es wird ein Wert von 10,0 angenommen. Für die 
oberirdischen Ernterückstände von Weizen (Stroh bzw. Stoppeln) müssen ebenfalls Annah-
men für das C/N-Verhältnis gemacht werden, da Messwerte und simulierte Werte lediglich 
für die oberirdische Gesamtbiomasse vorliegen, der N-Gehalt von Halm und Ähre aber große 
Unterschiede aufweist. Nimmt man für das Korn zur Ernte einen N-Gehalt von 2% der Tro-
ckenbiomasse an (NIESEL-LESSENTHIN, 1983), so lässt sich für die Stoppelbiomasse das 
C/N-Verhältnis auf einen Wert von 50 abschätzen. Zum Zeitpunkt der Ernte werden 30 % der 
Halmbiomasse (= Stoppeln) aus dem Pflanzenmodell in die oberste Bodenschicht (0 - 10 cm) 
von SIMULAT-NC überführt. Von diesen 30 % Halmbiomasse fließen 30 % des C- bzw. N-
Anteils in die Modellkompartimente Cs bzw. NH4+ und 70 % in die Kompartimente für die 
labile organische Substanz (Cd bzw. Nd). Aus der Wurzelbiomasse fließen nach der Ernte 40 
% des Wurzel-C bzw. -N in den mikrobiell schnell verwertbaren Pool (Cs bzw. NH4+) und 60 
% in den labilen Pool (Cd bzw. Nd). 
4.3.1 Anfangswerte 
Wie auch für die Simulation der Laborexperimente müssen für die Simulation der Freilandex-
perimente die Anfangswerte für diejenigen Modellvariablen abgeschätzt werden, für die keine 
Messwerte vorliegen.  
 
Die Anfangswerte für die mikrobielle C- und N-Konzentration in der Bodenschicht 0-30 cm 
wurden aus Messwerten von HARDEN (1998) abgeschätzt. Diese Daten wurden vom simu-
lierten Schlag NK 278 unter einem Winterweizenbestand in den Jahren 1994 und 1995 erho-
ben. Die Konzentration an mikrobiellem C (Cb) betrug im Mittel über die beiden Untersu-
chungsjahre 379 kg C ha-1 10 cm-1 (vgl. Tabelle 26) und lag damit bei 2,5 % des organischen 
C-Gehaltes im Boden. Die durchschnittliche Konzentration an mikrobiellem Stickstoff (Nb) 
belief sich auf 67 kg N ha-1 10 cm-1. Der Startwert für das mikrobielle C/N-Verhältnis beträgt 
somit 5,7. Für die Simulation wird eine homogene Verteilung der Mikroorganismen innerhalb 
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der obersten 30 cm des Bodens angenommen. In den tieferen Bodenschichten (70 - 90 cm) 
fällt der Anteil an mikrobiellem Biomasse-C auf 0,5-0,7 % der organischen Bodensubstanz 
(LAVAHUN et al., 1996). Der Startwert für das mikrobielle C/N-Verhältnis wird innerhalb 
des Bodenprofils als konstant angenommen. 
 
Tabelle 26 Startwerte für die mikrobiellen und organischen Modellkompartimente für das Boden-
profil 0-90 cm am Standort Neuenkirchen (NK 278) abgeleitet aus Daten von HARDEN 
(1998) und MCVOY et al. (1995).  
Tiefe Cb Nb Cs Cd Nd Ch Nh 
[cm] [kg ha-1 10 cm-1] 
5 379 66 44 441 26 13836 1637 
15 379 66 44 441 26 13836 1637 
25 379 66 44 441 26 13836 1637 
35 67 12 16 160 9 5086 719 
45 67 12 16 160 9 5086 719 
55 49 9 12 118 7 3746 550 
65 27 5 12 118 7 3768 553 
75 13 2 6 64 4 2049 355 
85 11 2 6 64 4 2051 355 
 
Als Anfangswerte für die labilen organischen Kompartimente (Cd und Nd) werden die Stan-
dardwerte aus Kapitel 3 verwendet, d.h. 3 % der organischen Bodensubstanz werden dem la-
bilen C-Pool Cd zugeordnet. Bei einer Probesimulation ergab sich, dass die Cd-Konzentration 
nach Ablauf eines Jahres unter einem Winterweizenbestand wieder ungefähr diesen Wert er-
reicht. Das C/N-Verhältnis dieser organischen Fraktion wird auf 17 festgesetzt. 
 
Der Startwert für die mikrobielle Aktivität r wird auf 0,01 gesetzt, da der relative Bodenwas-
sergehalt zu Beginn der Simulationsperiode einen Wert von 0,61 überschreitet (siehe 
Abbildung 27). Damit herrschen anaerobe Bedingungen in den obersten Bodenschichten, so 
dass angenommen werden kann, dass nur ein geringer Teil der Mikroorganismenpopulation 
im Boden, nämlich die Denitrifikanten aktiv sind. Für die tieferen Bodenschichten (> 30 cm) 
wird eine mikrobielle Aktivität r von 0,003 angenommen.  
 
Als Anfangskonzentrationen für die mineralischen N-Verbindungen werden Messwerte ver-
wendet (NO3- und NH4+), oder sie werden auf 1,0 gesetzt (NO2-, N2O, N2).  
4.3.2 Simulationsergebnisse 
Im Laufe der Simulationsperiode Oktober 1988 bis Oktober 1989 wurden dem Boden insge-
samt etwa 367 kg Stickstoff in Form von AHL bzw. Mist zugeführt. Der gemessene Pflanzen-
entzug betrug 263 kg N ha-1, der simulierte Entzug 216 kg Pflanzen-N ha-1. Der N-Überschuss 
beträgt in diesem Jahr somit 104 kg (gemessen) bzw. 151 kg ha-1 (simuliert) und wird damit 
durch das Modell überschätzt. Die Gründe für diese Überschätzung sowie der Verbleib des 
Modellanwendung und -test unter Freilandbedingungen 
 139




Wechselnde Witterungsbedingungen spielen eine wichtige Rolle für die Stofftransformatio-
nen im Boden. In SIMULAT-NC werden als Witterungsbedingungen die Änderungen von 
Bodentemperatur und Bodenwassergehalt berücksichtigt, die von den entsprechenden SIMU-
LAT-Teilmodellen berechnet werden. Die Ergebnisse der Simulation für den Bodenwasser-
gehalt und die Tagesmittelwerte der Bodentemperatur werden daher im folgenden Abschnitt 
kurz vorgestellt.  
 
Die Niederschläge als Ausgangspunkt für den Bodenwassergehalt belaufen sich für den Simu-
lationszeitraum 1. Oktober 1988 bis 30. Oktober 1989 auf insgesamt 562 mm. Die größte mo-
natliche Niederschlagsmenge (82 mm) ist für den Dezember 1988 zu verzeichnen, die ge-
ringste, mit 8 mm für den Mai 1989 (siehe Abbildung 27a). Der simulierte und gemessene 
Wassergehalt des Bodens ist in Abbildung 27a exemplarisch für die Bodenschicht von 10-20 
cm Tiefe abgebildet. Demnach hat das Wassermodell von SIMULAT die Tendenz die Was-
sergehalte im Winter eher zu unterschätzen, während die Wassergehalte im Sommer leicht 
überschätzt werden. Der Bodenwassergehalt erfüllt in SIMULAT-NC zwei Funktionen: Er 
kann zum Einen limitierend auf die mikrobielle Aktivität r wirken und außerdem die hete-
rotrophe Denitrifikation „aktivieren“ sobald der relative Wassergehalt Θrel einen Wert von 
0,61 überschreitet. Die Unterschätzung des Wassergehaltes während der Wintermonate hat 
keine limitierende Wirkung auf die mikrobielle Aktivität r, da im Winter die Temperaturen so 
niedrig sind, dass sie eher zum limitierenden Witterungsfaktor werden als der Bodenwasser-
gehalt. Für die Simulation der heterotrophen Denitrifikation könnte die Unterschätzung der 













































































Temperatur (20-30 cm) (b)
 
Abbildung 27 Witterungsbedingungen am Untersuchungsstandort Neuenkirchen (NK 278) im Zeit-
raum Oktober 1988 bis Oktober 1989.(a) Gemessener und simulierter Wassergehalt in 
der Bodenschicht 10-20 cm sowie tägliche Niederschlagsmengen. (b) Simulierte Tages-
mitteltemperaturen in der Bodenschicht 0-10cm und 20-30 cm. 
 
Die in Abbildung 27b dargestellten Tagesmitteltemperaturen für die Bodenschicht 10-20 cm 
zeigen einen für mitteleuropäische Verhältnisse typischen Verlauf: Den Temperaturminima in 
den Monaten Dezember bis Februar folgt ein Anstieg bis auf ein Maximum in den Monaten 
Juni bis August. Die tiefsten Temperaturen werden in dieser Bodenschicht mit 0,1 °C Anfang 
Dezember erreicht, Minusgrade (Minimum -2°C) werden nur an drei Terminen im Dezember 
und im Februar für die obersten 10 cm des Bodens simuliert (hier nicht gezeigt). Das Tempe-
raturmaximum wird in der Bodenschicht 10-20 cm mit 19,5°C an zwei Terminen im August 
erreicht.  
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4.3.2.2 Pflanzenwachstum  
Die Wachstumsdynamik des Pflanzenbestandes prägt während der Vegetationszeit die Stoff-
umsätze im Boden. Eine ausreichend gute Simulation des Biomassewachstums, der damit 
einhergehenden N-Aufnahme der Pflanzen, aber auch der Versorgung des Bodens mit organi-
scher Substanz über die Wurzelausscheidungen ist daher von entscheidender Bedeutung für 
die Güte der Simulation der N-Umsätze in diesem Zeitraum.  
 
Am Pflanzenmodell von SIMULAT (SCHRÖDER, 1995) wurden eine Reihe kleinerer Ände-
rungen vorgenommen, um die Simulation der N-Umsätze zu verbessern. So wurde die Ge-
schwindigkeit der N-Aufnahme vor dem Stadium der Bestockung, d.h. dem Beginn des 
Blattwachstums (Ende März) gedrosselt, da sich die N-Aufnahme des Bestandes schon über 
die Monate Dezember und Januar auf 50 kg N ha-1 belief, ohne dass der zeitliche Verlauf die-
ser N-Bindung durch gemessene Daten belegt wäre. Außerdem wurde der Saatzeitpunkt für 
Winterweizen für die Simulation, im Vergleich zu dem bei MCVOY et al. (1995) angegebe-
nen Datum (30.9.88) um 14 Tage auf den 13.10.88 nach hinten verschoben3, da so (1) die 
Zeitpunkte für die einzelnen Entwicklungsstadien des Winterweizenbestandes besser mit den 
gemessenen Werten übereinstimmen und (2) der N-Entzug der Pflanze mit 220 kg N ha-1 we-
niger stark unterschätzt wird als in der ursprünglichen Fassung mit einem maximalen N-
Entzug von 207 kg N ha-1 (hier nicht abgebildet). Laut Messdaten erreicht der N-Entzug 
durch den Winterweizenbestand in diesem Jahr insgesamt 263 kg N ha-1.  
 
Wie in Abbildung 28a zu sehen ist, hat die Variation der Parameter des Denitrifikations- und 
des Nitrifikationsmodells keinen Einfluss auf den Verlauf des oberirdischen Biomassewachs-
tums der Pflanze. Das Modell vollzieht den Datenverlauf im Prinzip sehr gut nach. Lediglich 
im Verlauf des Mai wird der Biomassezuwachs vom Modell stark unterschätzt. Die Gesamt-
biomasse kurz vor der Ernte wird vom Modell ebenfalls um rund 10 % unterschätzt. Diese 
Tendenz findet sich auch bei der Simulation des Pflanzenstickstoffes wieder, da der N-Entzug 
der Pflanze über eine auf die Pflanzenbiomasse bezogene Referenzkonzentration modelliert 
wird. Dies hat zur Folge, dass die im Pflanzenbestand gebundene N-Menge den gesamten Mai 
über um bis zu 90 kg N ha-1 unterschätzt wird (siehe Abbildung 28b). Die Unterschätzung des 
Pflanzen-N kurz vor der Ernte beträgt noch 18 %.   
 
 
                                                 
3 Bei Schröder (1995) ist für diesen Bestand sogar erst der 7.11.88 als Saattermin angegeben. 













































































Abbildung 28 Simulierte und gemessene Werte für (a) den oberirdischen Biomassezuwachs (Halm + 
Blatt + Ähre) eines Winterweizenbestandes in kg Trockenmasse (TM) pro Hektar, (b) 
die N-Akkumulation im Pflanzenbestand und (c) den Nmin-Gehalt der Bodenschicht 0-90 
cm.  
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Es muss hier angemerkt werden, dass die Verzögerung des Pflanzenwachstums keine Folge 
eines N-Mangels oder der Unsicherheit des Aussaattermins ist. Weder eine Simulation mit 
zusätzlicher N-Düngung, noch ein früherer Aussaattermin konnten die Phasen starken Bio-
massezuwachses und damit starker N-Aufnahme mit den gemessenen Werten besser in Über-
einstimmung bringen. Vielmehr ist die Verschiebung der Phaseneintrittstermine des Winter-
weizenbestandes auf die Abbildung des Zusammenhangs zwischen klimatischen Faktoren und 
die Eintrittstermine in die verschiedenen Wachstumsphasen zurückzuführen, die über Tempe-
ratursummen, d.h. mit Hilfe des Konzeptes der biologischen Zeit simuliert werden (siehe 
SCHRÖDER & SÖNDGERATH, 1995).   
 
4.3.2.3 Konzentrationsverlauf mineralischer Stickstoff  
Bodenschicht 0-90 cm  
Wie Abbildung 28c zeigt, steigt die gemessene Konzentration für mineralischen Stickstoff 
(NH4+ und NO3-) in den obersten 90 cm des Bodens bis Mitte November 1988 auf ein Maxi-
mum von 104 kg N ha-1 an. Das heißt, es erfolgt eine Netto-N-Mineralisierung, obwohl der 
Boden in dieser Zeit nur Temperaturen zwischen 0°C und 5°C aufweist. Bis Mitte Juli 1989 
sinkt die Nmin-Konzentration auf ein Minimum von 14 kg N ha-1, das sie während der Ähren-
bildung drei Wochen vor dem Erntetermin erreicht (siehe Abbildung 28c). Nach dieser Mini-
mumkonzentration steigt der Nmin-Gehalt des Bodens wieder an, erreicht aber nicht das Ni-
veau des Vorjahres zum gleichen Zeitpunkt. Die hohen Nmin-Konzentrationen im Herbst 1988 
sind schwer zu erklären, da für dieses Jahr, im Gegensatz zum folgenden Herbst 1989, keine 
organische Düngung berichtet wird, die diese hohen Nmin-Werte plausibel erscheinen lassen 
würde.  
 
Für die Beurteilung der simulierten Nmin-Konzentration wird zwischen Herbst/Winter-Periode 
und der Vegetationsperiode unterschieden, da in letzterer die Simulation des Pflanzenbestan-
des großen Einfluss auf den Verlauf der Nmin-Simulation hat. Wie aus Abbildung 28c und 
Tabelle 27 deutlich wird, lässt sich die Nmin-Konzentration in den obersten 90 cm des Bodens 
mit SIMULAT-NC gut bis sehr gut nachvollziehen. Die Nitrat- und Ammoniumkonzentration 
zusammengenommen erreicht mit den Originalparameterwerten aus der Kalibrierung 
(Simulation 1) eine Modelleffizienz von 0,781 für die Herbst- und Wintermonate. Hier wer-
den die Monate Oktober 1988 bis einschließlich Februar 1989 sowie September bis Oktober 
1989 berücksichtigt. Die Nmin-Konzentration wird allerdings vor der Vegetationsperiode eher 
unterschätzt, nach der Ernte und Applikation von Mist dagegen überschätzt. Die Veränderung 
der Parameter für das Nitrifikations- und Denitrifikationsmodell (Simulation 2) verbessert die 
Übereinstimmung zwischen berechneten und gemessenen Werten (ME = 0,864), auch wenn 
der steigende Trend der Nmin-Werte zu Beginn der Simulationsperiode vom Modell nicht 
nachvollzogen wird.  
 
Während der Vegetationsperiode (März bis einschließlich August) verschlechtert sich die 
Modelleffizienz für den Simulationslauf mit dem Originalparametersatz (Simulation 1) auf 
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einen Wert von 0,410. Die Überschätzung der Nmin-Konzentration durch das N-Modell nach 
der ersten Düngergabe entsteht durch die spät und dann sehr abrupt einsetzende N-Aufnahme 
des Pflanzenbestandes und ist damit eher als Artefakt anzusehen, das durch die geringe Ge-
schwindigkeit der anfänglichen N-Aufnahme verursacht wird. Obwohl in den folgenden Wo-
chen, d.h. von Ende April bis Anfang Juni, die N-Aufnahme der Pflanze vom Modell unter-
schätzt wird, weicht die simulierte Nmin-Konzentration nicht wesentlich vom Verlauf der ge-
messenen Werte ab. Dies liegt vor allem daran, dass mit dem in der Bodenmatrix adsorbierten 
Ammonium NH4s ein Speicher zur Verfügung steht, der zwischen 20 und 40 % des Dünger-
stickstoffs kurzfristig bindet und sich nur in dem Maße leert, wie der Bodenlösung NH4+ ent-
zogen wird (siehe auch Kapitel 4.3.2.7).  
 
In Tabelle 27 sind die Modelleffizienzen noch einmal getrennt für die NO3-- und die NH4+-
Konzentration aufgeführt. Die fehlende Übereinstimmung zwischen Simulation und gemesse-
nen Werten für die NH4+-Konzentration in den Herbst- und Wintermonaten stammt daher, 
dass zum Einen die gemessenen Werte sehr niedrig sind (<1 kg N ha-1 10 cm-1) und zum An-
deren im Modell für NH4+ eine Grenzkonzentration in Höhe von 1 kg N ha-1 10 cm-1 einge-
führt wurde, die den nicht mehr mikrobiell verwertbaren, wohl aber einen extrahier- und 
messbaren Anteil an NH4+ im Boden darstellt. Durch diese Grenzkonzentration wird die 
NH4+-Menge in den Herbst- und Wintermonaten um 5-10 kg N ha-1 90 cm-1 bzw. 100 % und 
mehr überschätzt. Diese Überschätzung kompensiert wiederum teilweise die Unterschätzung 
der NO3--Konzentration in diesen Monaten, so dass die Modelleffizienz für die Simulation der 
als Nmin zusammengefasste N-Menge außerhalb der Vegetationsperiode einen hohen Wert er-
reicht.  
 
Tabelle 27 Modelleffizienz ME für mineralischen Stickstoff Nmin in der Bodenschicht 0-90 cm so-
wie für den Pflanzen-N-Gehalt NPfl (Simulationsperiode 1988/89 am Lehmstandort 
Neuenkirchen). 
Variable Modelleffizienz ME 
 Herbst/Winter Vegetationsperiode 
 Simulation 11 Simulation 2 Simulation 1 Simulation 2 
Nmin (0-90 cm) 0,781 0,864 0,410 0,257 
NPfl - - 0,696 0,696 
NO3- (0-90 cm) 0,441 0,810 0,225 -0,060 
NH4+ (0-90 cm) -6,949 -6,945 0,240 0,241 
1 Simulation 1 mit Parametersatz aus der Kalibrierung, Simulation 2 mit geänderten Parameterwerten 
für das Denitrifikations- und das Nitrifikationsmodell (siehe Text). 
 
Während der Vegetationsperiode tritt keine systematische Überschätzung der NH4+-
Konzentration mehr auf, da dem Boden jeweils 75 % des verabreichten Düngers als NH4+ zu-
geführt werden. Die relative Abweichung zwischen gemessenen und simulierten Werten wird 
durch die höheren Konzentrationen kleiner und die Modelleffizienz für NH4+ besser. Aller-
dings ist die Simulation der NO3--Konzentration während der Vegetationsperiode nicht mehr 
so gut wie im Herbst/Winter, so dass die Modelleffizienz für den mineralischen Stickstoff 
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(Nmin) insgesamt während der Vegetationsperiode schlechter ausfällt als während der Herbst- 
und Wintermonate.  
 
Bodenschicht 0-30 cm 
Die oberste Bodenschicht von 0-30 cm ist am stärksten den klimatischen Einflüssen, aber 
auch der landwirtschaftlichen Bearbeitung ausgesetzt. Dieser Schicht wird der Dünger zuge-
führt, sie ist am stärksten durchwurzelt und in ihr finden, auch durch die mechanische Boden-
bearbeitung, wie z.B. das Pflügen, die stärksten Stoffumsätze wie C- und N-Mineralisierung 
sowie Nitrifikation und Denitrifikation statt. Aus den Umsatzprozessen in dieser Boden-
schicht gehen schließlich die Stoffmengen hervor, die mit dem Wasserfluss (und dem Wur-
zelwachstum) in tiefere Bodenschichten verlagert werden können. Im folgenden Abschnitt 
wird daher noch einmal die Simulation der NO3-- und NH4+-Konzentration in der Boden-
schicht 0-30 cm dargestellt. 
 
Wie aus Abbildung 29a und Tabelle 28 deutlich wird, bildet das Modell den Verlauf der NO3-
-Konzentration in den Herbst- und Wintermonaten hervorragend ab. Die Änderung der Para-
meter für das Nitrifikations- und das Denitrifikationsmodell (Simulation 2) wirkt sich nur ge-
ringfügig aus. Der Simulationsverlauf in dieser Bodenschicht bildet damit eine sehr gute Aus-
gangsbasis für die Berechnung der Nitratverlagerung in tiefere Bodenschichten, die vor allem 
in Zeiten ohne Vegetation stattfindet.  
 
Während der Vegetationsperiode wird die Übereinstimmung zwischen gemessenen und simu-
lierten NO3--Konzentrationen geringer, die Modelleffizienz bekommt negative Werte. Dies ist 
vor allem auf die Verschiebung der pflanzlichen N-Aufnahme zurückzuführen: Von Mitte 
April bis Mitte Mai wird der simulierte N-Gehalt im Pflanzenbestand stark unterschätzt und 
vom N-Modell daher überschätzt. Im letzten Maidrittel führt somit der überschätzte N-Entzug 
der Pflanze zu einer Unterschätzung der simulierten NO3--Konzentration.  
 
Die gemessene NH4+-Konzentration erreicht in den Herbst- und Wintermonaten maximal 3 kg 
NH4+-N ha-1 30 cm-1 und liegt bei den meisten Messterminen sogar darunter. Diese niedrigen 
Werte führen dazu, dass das Modell aufgrund der für NH4+ festgelegten Grenzkonzentratio-
nen die gemessenen Werte häufig überschätzt. Da diese Überschätzung aber maximal 3 kg N 
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Abbildung 29 Simulierter und gemessener Verlauf der (a) NO3 - und (b) NH4+-Konzentration in der 
Bodenschicht 0-30 cm. 
 
 
Tabelle 28 Modelleffizienz ME für die Nitrat- und Ammoniumkonzentration in der Bodenschicht 
0-30 cm (Simulationsperiode 1988/89 am Lehmstandort Neuenkirchen). 
Variable Modelleffizienz ME 
 Herbst/Winter Vegetationsperiode 
 Simulation 11 Simulation 2 Simulation 1 Simulation 2 
NO3- (0-30 cm) 0,750 0,791 -0,213 -0,312 
NH4+ (0-30 cm) -0,596 -0,596 0,316 0,316 
1 Simulation 1 mit Parametersatz aus der Kalibrierung, Simulation 2 mit geänderten Parameterwerten 
für das Denitrifikations- und das Nitrifikationsmodell (siehe Text). 
 
Die Simulation der NH4+-Konzentration zeigt in der Vegetationsperiode, im Gegensatz zu 
NO3- bessere Ergebnisse als während der vegetationslosen Zeit (vgl. Tabelle 28). Nur von Ju-
ni bis Anfang Juli wird die NH4+-Konzentration systematisch überschätzt. Dies liegt vor allem 
daran, dass der simulierte Pflanzenbestand dem Boden während der Ährenbildung weniger 
Stickstoff entzieht, als es die gemessenen Werte nahe legen. Außerdem führt ein starkes Nie-
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derschlagsereignis am 2. Juli im Modell zu einem sprunghaften Anstieg der mikrobiellen Ak-
tivität r. Dies hat eine verstärkte N-Mineralisierung aus der organischen Bodensubstanz zur 
Folge, die aber von den gemessenen Werten nicht nachvollzogen wird.  
 
Dieses Simulationsergebnis stellt sowohl für die NH4+-und vor allem für die NO3--
Konzentration einen hervorragenden Ausgangspunkt für die Simulation der NO3--
Verlagerung dar, die im folgenden Kapitel dargestellt wird. 
 
4.3.2.4 NO3--Verlagerung 
Die Gefährdung der Grundwasserqualität durch zu hohe Nitratkonzentrationen ist ein Prob-
lem, das z.T. durch einen Überschuss an Stickstoffdünger verursacht wird. Ein weiterer 
Grund ist darin zu sehen, dass in Zeiten starker Mineralisierungstätigkeit, wie z.B. im Früh-
herbst, auf einer bewirtschafteten Fläche oft kein Pflanzenbewuchs vorhanden ist. Der fehlen-
de N-Entzug durch den Pflanzenbestand bei gleichzeitiger N-Mineralisierung kann ebenfalls 
dazu führen, dass NO3- mit dem Wasserfluss verlagert wird. Dieser Prozess kann, wie im Fol-
genden gezeigt wird, mit SIMULAT-NC gut abgebildet werden.  
 
Wie in Abbildung 30a zu sehen ist, sind im Laufe der Simulationsperiode drei ausgeprägte 
Niederschlagereignisse zu verzeichnen, die potenziell zu einer Nitratauswaschung führen 
können: Das erste dauert von Mitte November bis Mitte Dezember 1988 und liefert innerhalb 
eines Monats 110 mm, d.h. etwa 20 % der jährlichen Niederschläge. Bei den zwei anderen 
Niederschlagsereignissen handelt es sich eher um punktuelle Starkregenereignisse, die wäh-
rend der Vegetationsperiode Ende Juni 32 mm und im letzten Augustdrittel, d.h. nach der 
Ernte des Winterweizenbestandes, noch einmal 44 mm Niederschlag jeweils an einem Tag 
liefern. 
 
Als Folge der Niederschlagsereignisse im Laufe des November und Dezember fällt die ge-
messene Nitratkonzentration in der obersten Bodenschicht stark ab (siehe Abbildung 29a). 
Ein großer Teil dieses Nitrats findet sich in den Bodenschichten 30-90 cm wieder. So steigen 
die Messwerte für die NO3--Konzentration in der Schicht 30-60 cm bis Januar um 27 kg ha-1 
auf ein Maximum von 44 kg NO3--N an (Abbildung 30b). Das Modell unterschätzt auch hier, 
wie schon in den obersten 30 cm des Bodens, die winterlichen Spitzenwerte für die Nitrat-
konzentration leicht. Das simulierte Maximum liegt bei 37 kg NO3--N ha-1 30 cm-1. Leicht 
verzögert steigt auch die NO3--Konzentration in der Bodenschicht 60-90 cm kräftig an. Der 
gemessene Konzentrationsverlauf während der Herbst- und Wintermonate wird durch das 
Modell sehr gut nachvollzogen (siehe Abbildung 30c). 
 
Ab Mitte März 1989 geht die NO3--Konzentration in den Bodenschichten unterhalb des Pflug-
horizontes (> 30 cm) stark zurück. Dieser Konzentrationsrückgang zieht sich durch alle tiefe-
ren Bodenschichten. Er ist auf einen zunehmenden N-Entzug durch den Pflanzenbestand zu-
rückzuführen. So beträgt die simulierte Durchwurzelungstiefe Mitte März 70 cm und einen 
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Monat später, d.h. Mitte April bereits 130 cm (hier nicht abgebildet). In den tieferen Boden-
schichten ist daher auch keine nennenswerte Zunahme der Nitratkonzentration zu verzeich-
nen, wie in Abbildung 30d exemplarisch für die Bodenschicht 170-200 cm gezeigt wird. 
Auch das spätere Starkregenereignis Mitte Juni hat keine NO3--Verlagerung zur Folge. Erst 
Ende August führt die Zufuhr von organischem Dünger (Schweinemist) in Kombination mit 
starken Niederschlägen wieder zu einem leichten Anstieg der gemessenen NO3--
Konzentration in der Bodenschicht 30-60 cm, die vom Modell gut nachvollzogen wird. Diese 
Ergebnisse zeigen, dass das Zusammenwirken der Teilmodelle für Wasser- und Stofftrans-
port, das Pflanzenwachstum sowie die C- und N-Transformationen in SIMULAT die Nitrat-
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Abbildung 30 Zeitlicher Verlauf (a) der Niederschlagsmengen, (b) der Nitratkonzentration in der Bo-
denschicht 30-60 cm, (c) der Nitratkonzentration in der Bodenschicht 60-90 cm und (d) 
der Nitratkonzentration in der Bodenschicht 170-200 cm. 
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4.3.2.5 Die mikrobielle Biomasse und ihre Aktivität  
Die Simulation der mikrobiellen Biomasse, ihrer wechselnden Aktivität und Stoffdurchsätze 
spielen in SIMULAT-NC eine zentrale Rolle. Die mikrobielle Aktivität r wird im Modell ü-
ber die Konzentration an löslichem Kohlenstoff Cs, mineralischem Stickstoff (NH4+ und NO3-
) sowie über die Bodentemperatur und den Bodenwassergehalt gesteuert. Im Labormaßstab 
sind die Verfügbarkeit von C- und N-Substrat die limitierenden Steuergrößen für die mikro-
bielle Aktivität, da die Temperatur und der Wassergehalt des Bodens in der Regel auf nahezu 
optimalem Niveau konstant gehalten werden. Dies ändert sich unter den wechselnden Klima-
bedingungen eines Freilandexperimentes. Im folgenden Abschnitt wird daher der unter Frei-
landbedingungen über ein Jahr simulierte Verlauf der Modellvariablen analysiert, die für die 
Steuerfunktionen ausschlaggebend sind, sowie ihr Einfluss auf die mikrobielle Aktivität er-
fasst. Der Verlauf der Simulation der Witterungsbedingungen wurde bereits in Kapitel 4.3.2.1 
sowie in Abbildung 27 analysiert. Im folgenden Abschnitt wird daher vor allem der Verlauf 
der mikrobiellen C- und N-Substratkonzentrationen und ihr Einfluss auf die mikrobielle Bio-
masse (Cb und Nb) und ihre Aktivität beschrieben. 
 
Als Hauptquelle für die mikrobiell verwertbare organische Substanz Cs dient in SIMULAT-
NC der Pflanzenbestand. Während der Vegetationsperiode stellen die Wurzeln des Winter-
weizenbestandes durch Wurzelausscheidungen und absterbende Wurzelbiomasse eine konti-
nuierliche Quelle für den löslichen organischen Kohlenstoffpool Cs dar. Im Herbst und Win-
ter bleibt der über das Pflanzenmodell simulierte C-Eintrag mit einer Rate um 1 kg C ha-1 
Tag-1 gering (siehe Abbildung 31a). Ab März beginnt der simulierte tägliche Cs-Eintrag je-
doch zu steigen und erreicht im Mai, mit dem stärksten Biomassezuwachs beim Pflanzenbe-
stand einhergehend, ein Maximum von bis zu 8 kg C ha-1 Tag-1. Diese C-Zufuhr erfolgt über 
die Gesamtheit der Wurzelbiomasse, d.h. in jeder Bodenschicht jeweils proportional zur 
Durchwurzelungsdichte in dieser Schicht. So befinden sich im Mai 47 % der Wurzelbiomasse 
in der Bodenschicht 0-30 cm und es erfolgt eine tägliche Zufuhr von 3,8 kg Cs ha-1 30 cm-1. 
Über die gesamte Simulationsperiode beläuft sich die Zufuhr an organischer Substanz aus 
dem lebenden Bestand auf 1000 kg C ha-1. Diese Menge liegt damit im oberen Bereich der 
von SWINNEN et al. (1995) angegebenen Menge von 450-990 kg C ha-1 Jahr-1. Nach MAR-
TIN & MERCKX (1992) können Weizenpflanzen zwischen Schossen und Ährenschieben al-
lerdings bis zu 1500 kg C ha-1 über die Wurzeln in den Boden abgeben. Damit bewegen sich 
die im SIMULAT-Pflanzenmodell über die Pflanzenwurzeln zugeführten Mengen organi-
schen Substrates in einer plausiblen Größenordnung.   
 
 
























































































































Abbildung 31 Simulierter Verlauf (a) des Eintrags an organischer Substanz über die Pflanzenwurzeln 
in den Boden (Rhizosphärendeposition), (b) der Konzentration an löslichem organischen 
Kohlenstoff Cs, (c) der mikrobiellen Aktivität r in den Bodenschichten 0-10 cm und 20-
30 cm, (d) der NH4+-Konzentration in der Bodenschicht 0-30 cm, (e) der Konzentration 
an mikrobiellem Kohlenstoff Cb und (f) der Konzentration an mikrobiellem Stickstoff 
Nb.  
 
Die aus dem Abbau der organischen Substanz und der Zufuhr über die Pflanzenwurzeln resul-
tierende Konzentration an löslichem organischen Kohlenstoff Cs bleibt in der Bodenschicht 0-
30 cm bis Anfang Dezember auf dem Niveau der Anfangswerte (Abbildung 31b). Als Folge 
starker Niederschläge durchläuft die Cs-Konzentration Mitte Dezember ein Minimum; der 
wasserlösliche organische Kohlenstoff wird gemeinsam mit Nitrat (siehe Abbildung 30b und 
c) in tiefere Bodenschichten verlagert und steht der mikrobiellen Biomasse in diesen Boden-
schichten als zusätzliches Substrat zur Verfügung. Die mikrobielle Aktivität ist in dieser Zeit 
sehr gering (Abbildung 31c), da die mittleren Tagestemperaturen in der obersten Boden-
Modellanwendung und -test unter Freilandbedingungen 
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schicht Minusgrade erreichen und auch in der Schicht 20-30 cm meistens unter 5°C bleiben 
(siehe Abbildung 27b). 
 
Von Anfang Februar bis Mai steigt die Cs-Konzentration in der Schicht 0-30 cm nahezu kon-
tinuierlich an. Diese Netto-Zunahme ist sowohl eine Folge der ab März verstärkten Cs-Zufuhr 
über die Wurzeln des Pflanzenbestandes, resultiert aber ebenso aus dem zunehmenden Abbau 
der organischen Bodensubstanz. Das heißt, durch den Anstieg der mikrobiellen Aktivität 
kommt es zu einem positiven „Priming Effect“. So werden zwischen Anfang Februar und 
Mitte Mai 780 kg CO2-C ha-1 30 cm-1 emittiert (hier nicht abgebildet) und für den humosen 
C-Pool Ch wird eine Netto-Abnahme um 80 kg C ha-1 30 cm-1 berechnet. Im gleichen Zeit-
raum werden der Bodenschicht 0-30 cm etwa 185 kg Cs ha-1 über die Wurzeln zugeführt.  
 
Im Mai erfolgen zwei N-Düngergaben, die zusammen mit der Zufuhr an löslichem organi-
schen Kohlenstoff zu einer so starken Zunahme der mikrobiellen Aktivität führen (Abbildung 
31c), dass auch die Konzentration an mikrobielle Biomasse Cb ansteigt (Abbildung 31e). Als 
Folge wird der lösliche organische Kohlenstoff stärker verbraucht als nachgeliefert und auch 
der Düngerstickstoff wird sowohl über die Pflanze, als auch die mikrobielle Biomasse extrem 
schnell immobilisiert. Dies führt zu einer sehr guten Übereinstimmung zwischen gemessener 
und simulierter NH4+-Konzentration im Mai (Abbildung 31d). Die mikrobielle Aktivität r in 
der Bodenschicht 0-10 cm steigt zwar mit zunehmender C-Zufuhr über die Wurzeln, reagiert 
aber deutlich auf die Nmin- Düngergaben in den Monaten April und Mai (siehe Abbildung 
31c). In der obersten, am stärksten durchwurzelten Bodenschicht wirkt damit Stickstoff als 
limitierender Faktor. Die starke Durchwurzelung, die einer Ausdehnung der Rhizosphäre 
gleichkommt, gewährleistet über die Wurzelausscheidungen eine ausreichende Versorgung 
der Mikroorganismenpopulation mit C-Substrat. Dies entspricht experimentellen Ergebnissen 
von CHENG et al. (1996), der im Bereich der Rhizosphäre keine C-Limitierung, sondern eher 
eine Limitierung durch andere Nährstoffe feststellen konnte. Dies ist ein Hinweis darauf, dass 
die weit verbreitete Ansicht, landwirtschaftliche Böden in Deutschland seien im Hinblick auf 
die mikrobielle Wachstumsdynamik eher C- als N-limitiert, nur mit Einschränkungen gültig 
ist.   
 
Zwischen Juni und August gibt es drei Phasen extremer Trockenheit (siehe Abbildung 27a), 
die die mikrobielle Aktivität in der Bodenschicht 0-10 cm auf nahe null zurückfallen lassen 
und dazu führen, dass sowohl die mikrobielle NH4+-Aufnahme als auch die Verwertung von 
Cs rapide zurückgeht. Da diese Trockenperioden immer wieder von Niederschlagsereignissen 
unterbrochen werden, erfolgt zwischenzeitlich auch immer wieder ein Anstieg der mikrobiel-
len Aktivität r, der eine stärkere Akkumulation von löslichem organischen Material Cs ver-
hindert.  
 
Die Ernte des Weizenbestandes Anfang August fällt in eine Phase extremer Trockenheit, so 
dass die Substratzufuhr über die im Boden verbleibende Wurzelbiomasse in den tieferen (und 
feuchteren) Bodenschichten zu einer höheren mikrobiellen Aktivität führt als in der obersten 
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Schicht. Das Pflanzenmodell simuliert zum Zeitpunkt der Ernte eine Wurzelbiomasse von 
2216 kg ha-1 (entsprechend 11 % der Gesamtbiomasse). Nimmt man für diese einen C-Gehalt 
von 45 % an, so werden dem Boden mit der Ernte über die gesamte Durchwurzelungstiefe 
997 kg organischer Kohlenstoff zugeführt. Zum Zeitpunkt der Ernte befinden sich 49 % der 
Wurzelbiomasse in der Bodenschicht 0-30 cm, d.h. dieser Bodenschicht fließen 488 kg orga-
nischer Kohlenstoff zu. Diese Menge bewegt sich in der von SWINNEN et al. (1995) berich-
teten Größenordnung, wonach dem Boden nach der Ernte über die Wurzelbiomasse zwischen 
330 und 370 kg C ha-1 zugeführt werden. Auch die Gesamtmenge an organischem Kohlen-
stoff, die dem Boden über das Wurzelsystem (Exsudate + Wurzelbiomasse nach der Ernte) 
über das Jahr zugeführt werden, liegt mit 26 % der oberirdischen Biomasse zum Zeitpunkt der 
Ernte, nahe dem in der Literatur angegebenen Wert von 30 % (vgl. z.B. JENSEN, 1993; XU 
& JUMA, 1994). Die organischen C-Flüsse zwischen Pflanzenbestand und Boden lassen sich 
somit unter den gegebenen Bedingungen mit SIMULAT plausibel abbilden. 
 
Einer Zufuhr an organischem Dünger (Schweinemist) Ende August folgt ein kräftiges Nieder-
schlagsereignis, das zumindest kurzfristig anaerobe Zustände hervorruft. Die mikrobielle Ak-
tivität r erreicht mit dieser Düngergabe ihr Maximum von 0,06, fällt dann aber aufgrund des 
hohen Wassergehaltes, der gleichbedeutend mit einem anaeroben Zustand des Bodens ist, 
schnell wieder ab. Wie Abbildung 31e zeigt, weist die mikrobielle Biomasse als Folge der 
kombinierten Zufuhr von Stickstoff und verwertbarem organischen Substrat im August kräfti-
ges Wachstum auf. Diesem Zuwachs folgt aber ein schnelles Absterben, da die mikrobielle 
Aktivität r im Oktober trotz der geringen Konzentration an löslichem C- und N-Substrat rela-
tiv hoch ist. Dies ist auf einen Temperaturanstieg im Oktober zurückzuführen, der mit einem 
kräftigen Niederschlagsereignis einhergeht (siehe Abbildung 27). 
 
Der mikrobielle Wachstumsschub im August ist allerdings nur auf den C-Anteil beschränkt. 
Die Konzentration an mikrobiell gebundenem Stickstoff nimmt nahezu kontinuierlich ab (sie-
he Abbildung 31f) und das mikrobielle C/N-Verhältnis steigt von 5,5 zu Beginn der Simulati-
onsperiode auf 7,6. Dieser Wert liegt durchaus im Bereich des Beobachtbaren, die Gesamt-
tendenz ist aber eher unbefriedigend. Es sind zwei Modellannahmen für diesen Trend verant-
wortlich. Zum Einen erfolgt die mikrobielle N-Aufnahme im Modell hauptsächlich über 
NH4+. Dieses steht im betrachteten Boden aber nur zu Düngeterminen in größeren Mengen 
zur Verfügung und die Mikroorganismen müssen zeitgleich mit dem Pflanzenbestand um den 
Stickstoff konkurrieren. Ein weiterer Grund ist der, dass sich die N-Immobilisierung der 
Mikroorganismenpopulation verlangsamt je näher das aktuelle C/N-Verhältnis dem minima-
len C/N-Verhältnis liegt. Dies führte schon bei der Simulation der Laborversuche im letzten 
Kapitel häufig zu einer Unterschätzung der mikrobiellen N-Aufnahme, wenn das anfängliche 
C/N-Verhältnis der Mikroorganismenpopulation so eng gewählt wurde, wie es am Untersu-
chungsstandort Neuenkirchen gemessen wurde. Diese beiden Faktoren zusammengenommen 
führen zu einem Netto-Rückgang der Konzentration an mikrobiellem Stickstoff Nb.  
 
Die hier präsentierten Ergebnisse zeigen, dass über ein Jahr betrachtet, bei der Limitierung 
Modellanwendung und -test unter Freilandbedingungen 
 154
der mikrobiellen Aktivität r die Witterungsbedingungen eine mindestens ebenso wichtige 
Rolle spielen können, wie die Substratverfügbarkeit. Vor allem in den Wintermonaten kann 
eine temperaturbedingte Einschränkung der mikrobiellen Aktivität erfolgen, während die Ak-




Im folgenden Kapitel werden Simulationsergebnisse für die gasförmigen N-Emissionen im 
Zeitraum Oktober 1988 bis Oktober 1989 am Standort Neuenkirchen vorgestellt. Wie aus 
Abbildung 32a deutlich wird, erreichen die simulierten N2O-Emissionen Raten zwischen 0,7 
g N2O-N ha-1 Tag-1 Ende Juli 1989 als Minimum bei extrem niedrigem Bodenwassergehalt 
und 925 g als Maximumwert. Es handelt sich bei diesem Wert um ein sehr kurzfristiges Er-
eignis, die Emissionsrate fällt schon einen Tag später auf 140 g N ha-1 Tag-1 ab. Die maximale 
Emissionsrate wird einen Tag nach der Zufuhr von 20 t Schweinemist ha-1 simuliert und ist 
eine Folge der Zufuhr hoher N-Mengen, ausreichender Versorgung mit löslichem organischen 
C (Cs) kombiniert mit dem stärksten Niederschlagsereignis des Jahres (43 mm Tag-1).  
 
Die mittlere Emissionsrate beträgt 28 g N2O-N ha-1 Tag-1, so dass über ein Jahr (1.10.88 bis 
30.9.89) N2O-Emissionen in der Höhe von 10,3 kg N2O-N ha-1 berechnet werden. Bezogen 
auf den Dünger-N-Eintrag sind dies 4,5 % des AHL-Düngers bzw. 2,8 % der Gesamtmenge 
an N-Dünger (AHL + N aus Wirtschaftsdünger). Diesen Emissionswerten liegt die N2O-
Entwicklung in der Bodenschicht 0-30 cm zugrunde. Es wurden nicht nur die obersten 10 cm 
des Bodens berücksichtigt, da im November und Dezember sowohl NO3- als auch lösliches 
organisches Material in tiefere Bodenschichten ausgewaschen werden, was zur Folge hat, 



























































(b) Emissionsrate N2 
Max: 15962 g/ha
 
Abbildung 32 Simulationsergebnisse für (a) die Rate der N2O-Emissionen und (b) die Rate der N2-
Emissionen aus der Bodenschicht 0-30 cm.  
 
Leider standen für den simulierte Zeitraum keine gemessenen N2O-Emissionen zur Verfü-
gung. In der Literatur angegebene Messwerte für N2O-Emissionen, die als Vergleich ver-
wendbar wären, variieren stark. So liegen die von KÖBRICH (1995) auf dem gleichen Stand-
ort unter Winterweizen gemessenen maximalen Emissionsraten mit 15 g N2O-N ha-1 Tag-1 
sehr viel niedriger als die simulierten Emissionsspitzen. Auch die durchschnittliche gemesse-
ne Rate von 5,7 g N2O-N ha-1 Tag-1 wird von den simulierten Werten um den Faktor 5 über-
schritten. Allerdings wurden diese Werte in einem anderen Jahr, d.h. unter anderen Witte-
rungsbedingungen gemessen und die Messperiode von KÖBRICH (1995) umfasste nur die 
Monate Januar bis Oktober. So kann es sein, dass die häufig in den Wintermonaten beobach-
teten Emissionsspitzen nicht erfasst wurden. ERNST (1996) fand für diesen Untersuchungs-
standort in den Jahren 1995/96 bei ganzjährigen Messungen mit 113 g N2O-N ha-1 Tag-1 fast 
um den Faktor 10 höhere Emissionsspitzen als die von KÖBRICH gemessenen Werte. Die 
gesamten N2O-Emissionen beliefen sich relativ zur Düngermenge auf 1,8 % des als AHL 
ausgebrachten Dünger-N (3,8 kg N2O-N ha-1, Jahr 1995) aus einem Winterweizenbestand.  
 
FLESSA et al. (1995) (wie zitiert in FROLKING et al., 1998) finden dagegen bei einer Mess-
kampagne auf Ackerland in Deutschland sogar Emissionsspitzen von bis zu 650 g N2O-N ha-1 
Tag-1, d.h. maximale Emissionsraten in einer ähnlichen Größenordnung wie die von SIMU-
LAT-NC berechneten Werte. Von CLAYTON et al. (1997) wurden im Sommer Emissions-
spitzen von bis zu 593 g N2O-N ha-1 Tag-1 nach einer Calciumnitrat-Düngung auf Grasland 
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gemessen. Die durchschnittlichen Emissionsraten ähneln bei FLESSA et al. mit 38-69 g N2O-
N ha-1 Tag-1 und bei CLAYTON et al. mit 31-36 g N2O-N ha-1 Tag-1 den simulierten Werten. 
Folglich liegen auch die von FLESSA et al. gemessenen jährlichen Emissionen von 9,4-16,8 
kg N2O-N ha-1 Jahr-1 unter verschiedenen Feldfrüchten vergleichbar hoch wie die simulierten 
Werte, obwohl die ausgebrachten Düngermengen mit 50-160 kg N ha-1 Jahr-1 zuzüglich Wirt-
schaftsdünger eher niedriger liegen.  
 
Diese Spanne der in der Literatur gefundenen Messwerte von N2O-Emissionen macht deut-
lich, mit welchen Unsicherheiten auch die gemessenen N2O-Emissionen behaftet sein können. 
Die von SIMULAT-NC simulierten Werte liegen sicherlich an der oberen Grenze der in der 
Realität aus dem Boden freigesetzten N2O-Mengen, oder überschätzt sie sogar. Auf eine wei-
tere Anpassung der Parameter wird aber aufgrund fehlender Messwerte verzichtet. Es wäre al-
lerdings notwendig, den hier präsentierten Modellansatz mit geeigneten unter Freilandbedin-
gungen gemessenen Werten zu validieren, da die N2O-Emissionen, je nach Witterungsbedin-
gungen und Bewirtschaftungspraxis beträchtlich sein können.  
 
Einen weiteren Beitrag zu den gasförmigen N-Verlusten aus dem Boden leisten die N2-
Emissionen. Da N2 ein Reduktionsprodukt aus N2O ist, wird durch seine Bildung die Freiset-
zung des Klimagases N2O vermindert. Die stärksten länger andauernden N2-Emissionen, die 
in SIMULAT-NC ausschließlich aus der heterotrophen Denitrifikation stammen, werden für 
die Monate November und Dezember 1988 simuliert (siehe Abbildung 32b). Während dieser 
Monate werden durch eine längere Niederschlagsperiode hohe Bodenwassergehalte verur-
sacht, die in Kombination mit einer hohen Nitratkonzentration Emissionsraten bis zu 374 kg 
N ha-1 Tag-1 verursachen. Eine weitere Emissionsspitze wird für Ende August 1989 aufgrund 
einer Zufuhr von Schweinemist simuliert, da die hohe N-Zufuhr mit starken Niederschlägen 
einhergeht. Für den Zeitraum eines Jahres (1.10.88 bis 30.9.89) berechnet SIMULAT-NC 
Emissionen von insgesamt 25,0 kg N2-N ha-1 Jahr-1. Damit liegen die N2-Emissionen um den 
Faktor 2,4 höher als die simulierten N2O-Emissionen. Dies entspricht Aussagen von z.B. 
MAHIMAIRAJA et al. (1995), wonach in Böden in der Regel N2 als dominierendes Denitri-
fikationsprodukt beobachtet wird. Der N2O-Anteil an den gasförmigen N-Verlusten beträgt 29 
% und liegt damit in der von RYDEN et al. (1979) angegebenen Spanne von 20 bis 38 %. 
Auch wenn die Gesamtmenge der gasförmigen N-Verluste vom Modell unter Umständen ü-
berschätzt wird, so ist SIMULAT-NC doch in der Lage, das Verhältnis von N2O zu N2-
Emissionen in einer durchaus realistischen Größenordnung abzubilden.  
 
4.3.2.7 Adsorbtion und Desorption von Ammonium 
Bei dem Boden des Untersuchungsstandortes Neuenkirchen handelt es sich um einen Lößbo-
den, in dessen Ap-Horizont nach NIEDER et al. (1996) im Jahr 1991 zwischen 520 und 760 
kg NH4-N ha-1 30 cm-1 „nicht-austauschbar“ gebunden sind (diese Werte beziehen sich aller-
dings nicht auf den hier simulierten Schlag). Nach HAAS et al. (1993) ist frisch, d.h. nach 
Düngerzufuhr adsorbiertes Ammonium weniger stark in der Bodenmatrix gebunden als nativ 
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fixiertes Ammonium, so dass ein Teil für Pflanzen und Mikroorganismen des Bodens verfüg-
bar ist. Es ist also davon auszugehen, dass der hier simulierte Boden eine gewisse Kapazität 
für eine reversible NH4+-Sorption hat.  
 
Wie Abbildung 33a zeigt, führen die fünf Düngergaben bei der Simulation der adsorbierten 
NH4+-Menge, jeweils zu einem schnellen Anstieg der NH4s-Konzentration. So finden sich 
zwei Tage nach dem Düngetermin jeweils zwischen 20 und 29 % des ausgebrachten Dünger-
stickstoffes in diesem Pool und im Juni werden Konzentrationen von bis zu 24 kg NH4s-N ha-
1 30 cm-1 erreicht. Die Höhe und das Andauern dieser höheren Konzentration an sorbiertem 
Ammonium wird dadurch verursacht, dass im Juni eine letzte N-Düngung erfolgt (36 kg ha-1), 
der Pflanzenbestand aber in den folgenden zwei Wochen dem Boden nur sehr wenig N ent-
zieht. Erst mit Einsetzen des Ährenschiebens erfolgt noch einmal eine stärkere N-Aufnahme 
durch die Pflanzen. Dieser pflanzliche N-Entzug führt dazu, dass dem NH4s-Pool innerhalb 
von sechs Tagen etwa 15 kg N ha-1 entzogen werden. Bei den vier Düngeterminen vorher 
wird das NH4s langsamer, d.h. innerhalb von zwei bis vier Wochen wieder in die Bodenlö-

























Abbildung 33 Simulierter Konzentrationsverlauf für sorbiertes Ammonium (NH4s) in der Bodenschicht 
0-30 cm. 
 
Die für den Juli und August simulierten kleineren NH4s-Konzentrationsspitzen sind auf zu-
nehmende N-Mineralisierung im Juli sowie auf die Zufuhr des NH4+-haltigen organischen 
Düngers Ende August zurückzuführen. Im September und Oktober lässt starke Nitrifikati-
onstätigkeit durch relativ hohe Temperaturen und einen nahezu optimalen Bodenwassergehalt 
die NH4+-Konzentration in der Bodenlösung stark absinken. Dies führt dazu, dass sich auch 
der Speicher für das fixierte Ammonium leert. 
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4.3.2.8 Mikrobielle N-Verwertung oder N-Fixierung? 
Eine der Hypothesen bei der Entwicklung von SIMULAT-NC bestand darin, dass das wäh-
rend der Vegetationsperiode häufig beobachtete schnelle Absinken der Nmin-Konzentration 
bzw. die geringe Wiederfindungsrate für den Düngerstickstoff durch eine mikrobielle N-
Immobilisierung erklärt werden kann. Da weder für das in der Bodenmatrix sorbierte N 
(NH4s), noch für das in der mikrobiellen Biomasse festgelegte N (Nb) gemessene Werte vor-
liegen, werfen die Ergebnisse des letzten Abschnittes die Frage auf, ob die NH4-Sorption 
wirklich die Rolle spielt, wie es hier den Anschein hat, oder ob die mikrobielle Immobilisie-
rung unterschätzt wird. Die mikrobielle N-Konzentration nimmt während der Simulationspe-
riode kontinuierlich ab, was nicht den Beobachtungen von HARDEN (1998), oder NIEDER 
et al. (1996) für diesen Untersuchungsstandort entspricht. NIEDER et al. (1996a) stellten zwi-
schen März und Juni 1991 vielmehr einen Anstieg des mikrobiell gebundenen Stickstoffes um 
80 kg N ha-1 30 cm-1 fest. Allerdings konnten sie keinen Unterschied bei der mikrobiellen N-
Konzentration in einer konventionell und einer ungedüngten Versuchsvariante feststellen. 
Dies kann als ein Hinweis darauf gedeutet werden, dass im untersuchten Boden ausreichend 
mikrobiell- und pflanzenverfügbares N gespeichert ist.  
 
Um der Frage nach dem relativen Beitrag von mikrobieller N-Immobilisierung und NH4+-
Sorption trotz fehlender Messwerten nachzugehen, wird in einem Simulationsexperiment un-
tersucht, in welchem Ausmaß eine veränderte N-Aufnahmerate der mikrobiellen Biomasse 
bzw. eine Änderung des Sorptionskoeffizienten kc die Übereinstimmung zwischen simulierter 
und gemessener Nmin-Konzentration beeinflusst. Wie schon bei der Validierung des Modells 
mit Hilfe von Laborexperimenten wird die mikrobielle Immobilisierungsrate für NH4+ 
(µNH4max) um den Faktor 10 variiert. Diese Spanne von Immobilisierungsraten war sehr gut 
geeignet, um das gemessene Mineralisierungs- und Immobilisierungsverhalten unterschiedli-
cher Böden nachzuvollziehen. Die NH4+-Sorption wird lediglich aktiviert (kc = 0,12) bzw. in-
aktiviert (kc = 0).  
 
Es werden drei Fälle untersucht: 
1. Die mikrobielle Immobilisierungsrate für NH4+ (µNH4max) wird von 1,1 auf 5,3 Tag-1 
erhöht (Ih), der Sorptionskoeffizient kc bleibt unverändert (Sh) (Fall IhSh); 
2. die mikrobielle Immobilisierungsrate für NH4+ (µNH4max) wird von 1,1 auf 5,3 Tag-1 
erhöht (Ih), der Sorptionskoeffizient kc wird auf null gesetzt (Sl) (Fall IhSl) und 
3. die mikrobielle Immobilisierungsrate für NH4+ (µNH4max) wird von 1,1 auf 0,5 Tag-1 
abgesenkt (Il), der Sorptionskoeffizient kc bleibt unverändert (Sh) (Fall IlSh). 
 
Wie in Abbildung 34a zu sehen ist, hat die Variation der mikrobiellen Immobilisierungsrate 
nur einen geringen Einfluss auf den Verlauf der Nmin-Konzentration. Die Simulation mit der 
höchsten Immobilisierungsrate (Fall IhSh) weist nur um maximal 2,7 kg N ha-1 30 cm-1 gerin-
gere Nmin-Konzentrationen auf als die Standardsimulation. Auch die Verhinderung der NH4+-
Sorption bei gleichzeitig beschleunigter N-Immobilisierung durch die Mikroorganismen (Fall 
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IhSl), führt zwar zu einer stärkeren mikrobiellen N-Aufnahme als mit den Standardparame-
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Abbildung 34 Verlauf der gemessenen und simulierten Nmin-Konzentration (a), Verlauf der simulierten 
Konzentration für den mikrobiellen Stickstoff Nb (b) bei Variation der mikrobiellen 
Immobilisierungsrate und dem Sorptionskoeffizienten für NH4+ (Standard: µNH4max = 
1,1 Tag-1, kc = 0,12; IhSh: µNH4max = 5,3 Tag-1, kc = 0,12; IhSl: µNH4max = 5,3 Tag-1, kc 
= 0,0; IlSh: µNH4max = 0,5 Tag-1, kc = 0,12). 
 
Wie aus den Kurvenverläufen für die Fälle IhSh und IhSl in Abbildung 34b deutlich wird, 
führt eine Erhöhung der mikrobiellen Immobilisierungsrate µNH4max dazu, dass der Konzent-
rationsverlauf des simulierten mikrobiellen N eher der von HARDEN (1995) berichteten zu-
nehmenden Tendenz der Nb-Konzentration entspricht. Mit Beginn der Stickstoffdüngung An-
fang März beginnt die Konzentration an mikrobiellem N leicht anzusteigen. Die durch die 
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Verhinderung der NH4+-Sorption höhere Nmin-Konzentration führt auch zu einem leicht stär-
keren Anstieg des mikrobiellen N. Eine Verminderung der mikrobiellen N-Aufnahmerate 
(Fall IlSh) führt dagegen zu einem stärkeren Absinken der Nb-Konzentration. Dies ist aller-
dings erst mit Beginn der Düngeperiode im März der Fall, d.h. wenn die NH4+-
Konzentrationen im Boden ansteigen. Die hohen Nmin-Werte im Winter sind auf hohe NO3--
Konzentrationen zurückzuführen und haben durch die niedrige mikrobielle Immobilisierungs-
rate für NO3- nur einen geringen Einfluss auf die mikrobielle N-Konzentration.  
 
In Bezug auf den relativen Einfluss von mikrobieller N-Immobilisierung und NH4+-Sorption 
auf den Verlauf der mineralischen N-Konzentration im Boden lässt sich feststellen, dass  
1. der Verlauf der Nmin-Konzentration nicht sensitiv auf eine Erhöhung der mikrobiel-
len Immobilisierungsrate für NH4+ reagiert, der Verlauf der mikrobiellen N-
Konzentration Nb jedoch sehr wohl beeinflusst wird; und 
2. eine Nichtberücksichtigung des Prozesses der NH4+-Sorption zu einer starken Über-
schätzung der Nmin-Konzentration führt, die auch durch eine Verstärkung der 
mikrobiellen Immobilisierung nicht auszugleichen ist.  
 
Diese Ergebnisse sind ein deutlicher Hinweis darauf, dass während der Vegetationsperiode im 
vorliegenden Boden die NH4+-Sorption an der Bodenmatrix eine wichtigere Rolle spielt als 
die mikrobielle N-Immobilisierung.  
 
4.3.2.9 Sensitivitätsanalyse 
Es wurde eine Sensitivitätsanalyse mit dem Ziel durchgeführt, den relativen Einfluss der ein-
zelnen Modellparameter auf die Nmin-Konzentration zu untersuchen. Für Standard-Nmin-
Konzentrationen wurden zwei Zeitpunkte im Jahr ausgewählt, an denen Entscheidungen über 
eine N-Zufuhr zum Boden getroffen werden müssten. Dies ist Ende Februar, d.h. vor dem ers-
ten Düngetermin der Fall sowie Mitte August nach der Ernte, wenn über die Ausbringung von 
Wirtschaftdünger wie z.B. Gülle oder Mist entschieden wird. Außerdem wurden die Parame-
tervariationen dazu genutzt, für jeden Modelllauf die Stabilität des Differentialgleichungssys-
tems zu überprüfen. Diese Tests verliefen durchweg positiv, d.h. bei keiner der vorgenomme-
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Tabelle 29 Ergebnisse der Sensitivitätsanalyse als Abweichung von den simulierten Standard-Nmin-
Konzentrationen für den 27. Februar und den 16. August 1989. 
Parameter/ 
Startwert 








µCsmax Mikrob. Wachstumsrate auf 
Cs [Tag-1] 
1-10 (2,01)  4,8* -7,4 2,6 -8,2 
αmax Mikrob. Sterberate  
[Tag-1] 
0,18-1,8 (0,36)  -3,6 9,9 -3,2 -0,8 
µNH4max Mikrob. Wachstumsrate auf 
NH4+ [Tag-1] 
0,5-5,3 (1,1)  0,7 -4,1 5,3 -7,9 
ηCdmax Abbaurate für den labilen C-
Pool Cd [Tag-1] 
0,7-7,0 (1,37)  -10,0 40,2 -8,1 3,0 
ηChmax Abbaurate für den stabilen 
C-Pool Ch [Tag-1] 
0,32-3,2 (0,64)  -1,4 18,3 -2,5 27,4 
µn1max Nitrifikationsrate für NH4+ 
[Tag-1] 
22-220 (43)  -0,2 0,0 6,6 -31,4 
µNO3max Mikrob. Wachstumsrate auf 
NO3- [Tag-1] 
0,04-0,4 (0,08) 1,9 -14,0 -0,6 2,6 
mnNO3 NO3- für Erhaltungsumsatz 
[kg ha-1 10 cm-1] 
0,1-1,0 (0,22) 0,5 -4,6 -0,1 -0,8 
knitden Umsatzrate für NO2-  
(autotrophe Denit.) [Tag-1] 
0,02-0,2 (0,04) 0,1 -3,0 0,1 -3,2 
kc Sorptionskoeffizient für 
NH4+ [-] 
0,06-0,6 (0,12) 0,3 -12,0 46,5 -62,3 
Cb/Nb Mikrob. C/N-Verhältnis  
[-] 
3,2-8,7 (5,6) 18,4 -6,6 13,2 -5,9 
Cd(t0) Startkonzentration org. Frak-
tion [% von Corg] 
1-10% v. Corg (3%) -10,0 17,5 -4,9 6,7 
Cd/Nd (t0) Start-C/N-Verhältnis labile 
org. Fraktion [-] 
10-100 (17) 4,2 -12,0 2,3 -6,5 
* Der linke Wert resultiert jeweils aus einem Simulationslauf mit dem niedrigeren Parameter- bzw. 
Anfangswert, der rechte Wert aus dem höheren Wert.  
 
Wie aus Tabelle 29 zu ersehen ist und wie schon im letzten Kapitel gezeigt wurde, reagiert 
die Nmin-Konzentration sehr sensitiv auf eine Veränderung der Gleichgewichtskonstanten für 
die NH4+-Sorption kc. Nach Ausbringung größerer Mengen NH4+-haltigen bzw. bildenden 
Düngers führt eine Verfünffachung des Wertes zu einer Absenkung der Nmin-Konzentration 
um 62,3 % relativ zum Standardsimulationsergebnis. Auch eine Erhöhung der Abbaukonstan-
ten für die organische Substanz (ηCdmax und ηChmax) führt zu einer merklichen Erhöhung der 
Nmin-Konzentration zu den betrachteten Zeitpunkten. Bei den Anfangwerten sind es das 
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mikrobielle C/N-Verhältnis und die Anfangskonzentration für die labile organische Substanz 
(Cd und Nd), die eine größere Veränderung der Nmin-Konzentration hervorrufen. Dies sind 
somit diejenigen sechs Größen, die wenn möglich durch Messungen bestimmt werden sollten.  
4.4 Zusammenfassung und Diskussion 
Zunächst einmal lässt sich zusammenfassend feststellen, dass auch die in das Ökosystemmo-
dell SIMULAT integrierte Version von SIMULAT-NC für alle Variablen sinnvolle Ergebnis-
se liefert (siehe Übersicht in Abbildung 35).  
Mit Ausnahme des Konzentrationsverlaufes für die labilen und stabilen organischen Pools (Ch 
und Cd bzw. Nh und Nd) sowie die NO2--Konzentration wurden die Simulationsergebnisse für 
die einzelnen Variablen bereits im letzten Kapitel besprochen.  
 
Für den Verlauf der organischen Kohlenstoffkonzentration lässt sich feststellen, dass die C-
Konzentration gegen Ende der Simulationsperiode auf den Wert zurückkehrt, die sie zu Be-
ginn der Simulation hatte (Abbildung 35f) und dass sich das System in Bezug auf den organi-
schen Kohlenstoff somit im Gleichgewicht befindet. Bei der organischen N-Konzentration ist 
aufgrund der Zufuhr eines stickstoffreichen organischen Düngers, wie ihn Schweinemist dar-
stellt, gegen Ende der Simulationsperiode eine Erhöhung der organischen N-Konzentration zu 
verzeichnen (siehe Abbildung 35i).  
 
Wie aus Abbildung 35h zu ersehen ist, führt die Simulation zu einer über weite Zeiträume ü-
berhöhten NO2--Konzentration. Dies könnte darauf zurückzuführen sein, dass im Modell die 
Bildung eines weiteren Intermediärproduktes der Denitrifikation, nämlich Stickstoffoxid 
(NO) nicht berücksichtigt wird. Dies verbleibt unter anaeroben Bedingungen aufgrund behin-
derter Diffusion im Boden und wird weiter zu N2O reduziert. Unter aeroben Bedingungen 
werden jedoch bei Zufuhr NH4+-haltiger Dünger größere Mengen emittiert WOLF & RUS-
SOW, 2000). Dieser N-Verlust durch die Emission von NO vor allem in den Sommermonaten 


































































































































































Abbildung 35 Übersicht über den Verlauf aller Modellvariablen von SIMULAT-NC unter Freilandbe-
dingungen. 
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Bei der Simulation des Pflanzenwachstums führt vor allem die Verschiebung der Phasenein-
trittstermine zu einer Unterschätzung der simulierten Pflanzenbiomasse und damit auch des 
N-Entzugs durch die Pflanze. Obwohl das Modell die gemessenen Werte für die Pflanzen-
biomasse kurz vor der Ernte um nur 6,7 % unterschätzt, beläuft sich der Unterschied im 
Pflanzen-N-Gehalt zu diesem Zeitpunkt auf 47 kg N ha-1. Die maximale Nmin-Konzentration 
in der Bodenschicht 0-90 cm liegt bei 104 kg N ha-1, so dass sich die Abweichung bei der Si-
mulation des pflanzlichen N in der Größenordnung von 50 % der maximalen jährlichen Nmin-
Konzentration bewegt. Wie schon BERGSTRÖM et al. (1991) anmerken, führen auch hier 
kleine Fehler bei der Simulation der pflanzlichen Stoffumsätze zu großen Abweichungen zwi-
schen simulierten und gemessenen Werten für den mineralischen Stickstoff im Boden. Hier 
stellt sich die Frage, ob nicht vor jeder Simulation, bei der die N-Umsätze im Boden im Mit-
telpunkt des Interesses stehen, eine Neukalibrierung des Pflanzenmodells sinnvoll wäre, um 
die durch das Pflanzenmodell verursachten Abweichungen zu minimieren. 
 
Die Simulation der Nmin-Konzentration zeigt für die Herbst- und Wintermonate sehr gute Er-
gebnisse. Für die hervorragende Übereinstimmung zwischen Modellergebnis und Messwerten 
ist vor allem die gute Simulation der NO3--Verlagerung in tiefere Bodenschichten verantwort-
lich.  
 
Die Nmin-Konzentration während der Vegetationsperiode wird, trotz der Abweichungen beim 
pflanzlichen N-Entzug zufriedenstellend abgebildet. Dies ist vor allen Dingen auf den sehr 
flexiblen Pool des in der Bodenmatrix sorbierten NH4+ (NH4s) zurückzuführen. Ob die simu-
lierten Flüsse des Düngerstickstoffes in die unterschiedlichen Modellkompartimente der Rea-
lität entsprechen, lässt sich nicht abschließend beurteilen, da für diesen Zweck Messwerte für 
alle beteiligten Kompartimente vorliegen müssten. Die Verschlechterung der Simulationser-
gebnisse bei Nichtberücksichtigung der NH4+-Adsorption und gleichzeitiger Erhöhung der 
mikrobiellen Immobilisierung liefern aber einen deutlichen Hinweis darauf, dass im vorlie-
genden Lößboden die Sorption eine wichtigere Rolle spielt als die mikrobielle N-
Immobilisierung. Wie sich eher sandige Böden verhalten, müsste untersucht werden. 
 
Die gasförmigen N-Verluste in Form von N2O und N2 lassen sich durch SIMULAT-NC in ei-
ner plausiblen Größenordnung abbilden. Eine abschließende Beurteilung der Ergebnisse ist 
allerdings schwierig, da zum Einen die Messwerte fehlen und zum Anderen die in der Litera-
tur berichteten Werte sehr stark variieren. Wie die Ergebnisse der Simulation in Überein-
stimmung mit der Literatur zeigen, ist für diesen Modellteil eine Validierung notwendig, da 
die Denitrifikation, je nach äußeren Bedingungen, einen großen Anteil an den N-Umsätzen 
haben können. Allerdings sind an die Erhebung der Messwerte einige Ansprüche zu stellen, 
da N2O-Flüsse eine hohe räumliche, aber auch zeitliche Variabilität aufweisen. Um N2O-
Emissionen mit Hilfe eines Modells abschätzen zu können, sollte dieses Modell mit Messwer-
ten validiert werden, die einen ganzen Jahreszyklus abdecken und die insbesondere Auftaupe-
rioden im Winter berücksichtigen. Diese können nach TEEPE et al. (2000) bis zu 58 % der 
jährlichen N2O-Emissionen verursachen. Um alle Emissionsspitzen zu erfassen, sollte die 
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Häufigkeit der Messungen daher an die Zeitpunkte angepasst werden, die bekanntermaßen für 
hohe N2O-Emissionen förderlich sind.   
 
SIMULAT-NC berechnet mit dem Standardparametersatz einen Netto-Rückgang der Kon-
zentration an mikrobiellem Stickstoff Nb. Dieser Verlauf stimmt zwar mit Beobachtungen aus 
einem Laborversuch von HARDEN (1998) überein, der bei einer Zugabe von Stroh und NH4+ 
zu einem Boden des hier simulierten Untersuchungsstandortes und nachfolgender Inkubation 
für 300 Tage, ebenfalls einen Rückgang der mikrobiellen N-Konzentration beobachtete. Die 
Ergebnisse der Freilandmessungen von HARDEN (1998) weisen unter vergleichbarer Bewirt-
schaftung eine uneinheitliche Tendenz auf, die weder von der verabreichten Düngermenge, 
noch von der Düngerart signifikant beeinflusst wird. Hier kann es sein, dass die durch Pro-
bennahme und Messprozedur verursachten Fehler sich in der gleichen Größenordnung bewe-
gen wie die Konzentrationsänderungen des mikrobiellen Stickstoffes Nb. Je nach Wachstums-
stadium kann die mikrobielle Biomassepopulation des Bodens sehr viel stärker in ihrem N-
Gehalt variieren als in ihrem C-Gehalt (ANDERSON & DOMSCH, 1980, JENKINSON & 
LADD, 1981). Bei den Messungen für die mikrobielle N-Konzentration über die Chloroform-
Fumigation-Extraktion, wie sie von HARDEN (1998) angewendet wird, wird aber in der Re-
gel mit einem konstanten Proportionalitätsfaktor für das mikrobielle N im zusätzlich extra-
hierbaren Stickstoff gearbeitet. Für diesen Proportionalitätsfaktor werden aber nach JOER-
GENSEN (1995) in der Literatur stärker variierende Werte angegeben als für den entspre-
chende Faktor für den mikrobiellen Kohlenstoff.  
 
Zusammenfassend lässt sich sagen, dass die gemessenen Konzentrationen für mineralischen 
Stickstoff im Boden, auch getrennt als NH4+ und NO3- durch SIMULAT-NC hervorragend 
abgebildet werden. Aufgrund fehlender Messwerte für die einzelnen Kompartimente lässt sich 
nicht abschließend beurteilen, ob die einzelnen Flüsse wirklich den Beitrag zum Zustande-
kommen der Nmin-Konzentrationen leisten, die ihnen über das Modell zugeschrieben werden. 
Allerdings kann das Modell mit Hilfe einfacher Parametervariationen, wie sie in diesem Kapi-
tel für die NH4+-Sorption und die mikrobielle N-Immobilisierung durchgeführt wurden, wert-
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5. ZUSAMMENFASSUNG UND AUSBLICK  
In der vorliegenden Arbeit wird ein Modell für die Simulation des Stickstoff- und Kohlen-
stoffkreislaufes im Boden mitteleuropäischer Agrarökosysteme vorgestellt. Dieses Modell 
(SIMULAT-NC) wurde mit dem Ziel entwickelt, die an diesen Kreisläufen beteiligten Pro-
zesse und Dynamiken hinreichend genau abzubilden, das Modell aber gleichzeitig so einfach 
zu halten, dass es mit einem möglichst geringen Aufwand bei der Beschaffung der Eingabe-
größen unter Freilandbedingungen eingesetzt werden kann. Das Resultat ist als ein prozess-
orientiertes Modell mittlerer Komplexität zu bezeichnen. Die Modellgleichungen für die be-
rücksichtigten Prozesse wurden zuerst mit Hilfe von Labordaten kalibriert und getestet, um 
abschließend, integriert in das Ökosystemmodell SIMULAT, für die Simulation eines Agrar-
ökosystems unter Freilandbedingungen eingesetzt zu werden.  
 
Von der Annahme ausgehend, dass die mikrobielle Biomasse des Bodens den entscheidenden 
Antriebsfaktor für die Stoffumsätze im Boden darstellt, werden in SIMULAT-NC zwei As-
pekte der mikrobiellen Populationsdynamik in den Vordergrund gestellt. Dies ist zum Einen 
die Größe der Mikroorganismenpopulation, charakterisiert durch die mikrobielle C- und N-
Konzentration sowie ihre Wachstums- und Sterberate. Zum Anderen handelt es sich um die 
mikrobielle Aktivität r als eine übergeordnete Steuerfunktion, die sowohl auf die mikrobielle 
Wachstums- und Sterberate als auch auf die Mineralisierungs- und Immobilisierungsraten für 
alle Stoffkompartimente des Modells einwirkt. Sie wird gesteuert über die Konzentration an 
mikrobiell direkt verwertbarem Kohlenstoff- und Stickstoffsubstrat sowie die Witterungsbe-
dingungen Temperatur und Bodenwassergehalt. Es wird unterschieden zwischen einer aerob 
und einer anaerob lebenden Mikroorganismenpopulation, für die jeweils ein eigener Aktivi-
tätsterm (r bzw. rden) formuliert wird. Die Auswirkungen des Konzeptes der mikrobiellen Ak-
tivität auf die Stoffumsätze im Boden weisen zweierlei Ausprägungen auf: Zum Einen kann 
die Mikroorganismenpopulation des Bodens auch Situationen mit Substratmangel überdauern, 
indem Teile der Population in einen dormanten Zustand überwechseln und damit die Wachs-
tums-, aber auch die Sterberate der Gesamtpopulation verringern. Zum Anderen weisen die 
Abbauraten für die organische Substanz im Boden durch die mikrobielle Aktivität ein weites 
Spektrum von Werten auf, das über die Qualität der organischen Substanz gesteuert wird. 
Qualität wird hier im Hinblick auf die mikrobielle Verwertbarkeit definiert. 
 
Bei der Simulation von Laborexperimenten konnte gezeigt werden, dass SIMULAT-NC so-
wohl schnelle als auch langsame Prozesse in unterschiedlichen Böden abbilden kann. Bei der 
Simulation des Freilandexperimentes wird die mikrobielle Aktivität unter den gegebenen 
Modellannahmen im Winter und Sommer eher durch die Witterungsbedingungen limitiert, 
während in den Herbst- und Frühjahrsmonaten eher eine Substratlimitierung (sowohl Kohlen-
stoff als auch Stickstoff) simuliert wird. Damit reagiert der Aktivitätsterm sehr flexibel auf 
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eine Vielzahl unterschiedlicher Umweltbedingungen.  
 
Ein Vorteil des Modells besteht darin, dass eine Aufteilung der organischen Substanz des Bo-
dens in nur drei Stoffkompartimente ausreichend ist, um die CO2-Emissionen, d.h. die Mine-
ralisierung der organischen Bodensubstanz, aber auch von Ernteresiduen bei der Simulation 
von Laborexperimenten sehr gut abzubilden.  
 
N2O-Emissionen resultieren in SIMULAT-NC sowohl aus der Denitrifikation als auch der 
Nitrifikation. Als Folge treten sowohl bei hohen NO3--Konzentrationen und hohen Wasser-
gehalten des Bodens (d.h. nach Regenereignissen) sowie auch nach der Ausbringung größerer 
Mengen NH4+-haltigen Düngers Emissionsspitzen auf. Die Funktion für die Temperaturab-
hängigkeit der Denitrifikation weist, neben einem Maximum bei 30°C ein zweites Maximum 
bei 6°C auf. So werden auch noch bei Bodentemperaturen nahe 0°C N2O-Emissionen simu-
liert, wie es in vielen Feldexperimenten zu beobachten ist. Die Höhe der teilweise in der Lite-
ratur berichteten N2O-Emissionen, das hohe Treibhausgaspotential dieses Gases und die Un-
sicherheit über die quantitativen Beiträge der einzelnen Faktoren, die zur Freisetzung dieses 
Gases führen, machen die Modellierung der N2O-Emissionen zu einem wichtigen Thema.  
 
Für die Simulation der Nmin-Konzentrationen unter Laborbedingungen wurde ein Standardsatz 
von Anfangswerten für die Modellvariablen zusammengestellt, die aus relativ leicht verfügba-
ren Daten, wie dem organischen C-Gehalt eines Bodens abgeleitet werden können. Mit die-
sem Standardsatz können die Trends der gemessenen Werte nachvollzogen werden. Erst eine 
Anpassung der Anfangswerte für die mikrobielle N-Konzentration bzw. das mikrobielle C/N-
Verhältnis brachte jedoch ein zufriedenstellendes Simulationsergebnis. Dieses konnte durch 
Variation der mikrobiellen Immobilisierungsrate für NH4+ zu einem sehr guten Simulations-
ergebnis verbessert werden. Diese Resultate machen deutlich, dass neben den Nmin-
Konzentrationen zumindest ein abgesicherter Startwert für die mikrobielle N-Konzentration 
eines Feldes zur Verfügung stehen sollte, um befriedigende Simulationsergebnisse zu erhal-
ten.  
 
Unter Freilandbedingungen werden die NH4+- und die NO3--Konzentrationen vom SIMU-
LAT-Gesamtmodell hervorragend abgebildet. Dies trifft sowohl für die Herbst- und Winter-
monate als auch für die Vegetationsperiode zu. Die Gründe für diese gute Übereinstimmung 
liegen zum Einen darin, dass im Herbst und Winter die NO3--Verlagerung aus der obersten 
Bodenschicht vom Modell sehr gut simuliert wurde und zum Anderen, dass im Modell über 
die Sorption von NH4+ große N-Mengen schnell und reversibel gebunden wurden. So wurden 
kurz nach dem Düngetermin bis zu einem Drittel des Düngerstickstoffes in diesem Kompar-
timent gefunden und danach langsam wieder an die Bodenlösung abgegeben. Damit kann 
SIMULAT-NC den häufig beobachteten schnellen Konzentrationsrückgang an mineralischem 
N unmittelbar nach einer Düngerapplikation abbilden. Ob damit die wirkliche Ursache für die 
geringe Nmin-Wiederfindungsrate auf dem untersuchten Schlag getroffen ist, muss allerdings 
durch gleichzeitige Messung der Konzentration an fixiertem Ammonium und der mikrobiel-
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len N-Konzentration als weitere nicht-pflanzliche Nmin-Senke überprüft werden. Die Resultate 
der Simulation geben jedoch einen deutlichen Hinweis in diese Richtung. 
 
Die Einbindung von SIMULAT-NC in das Ökosystemmodell SIMULAT wurde erfolgreich 
realisiert. Alle Modellvariablen zeigen auch bei Variation ausgewählter Parameter und An-
fangswerte einen plausiblen Verlauf. Als Resultat dieser Arbeit steht damit ein kalibriertes 
und größtenteils validiertes Modellsystem für die Simulation von C- und N-Umsätzen in Ag-
rarböden unter Freilandbedingungen zur Verfügung, dass sich in seiner Komplexität zwischen 
der der mikrobiellen Wachstumsmodelle und der der vereinfachten Prozessmodelle (siehe 
Kapitel 1) einordnen lässt. Trotz dieser relativen Einfachheit lassen sich mit dem Modell eine 
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